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Título: Atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas áridos y semiáridos de la 
Patagonia y su relación con factores abióticos y el uso antrópico  
 
Resumen: El avance de la desertificación es uno de los mayores problemas que afectan a la 
Patagonia argentina. El sobrepastoreo y las sequías recurrentes son las principales causas de 
la desertificación de esta región. De acuerdo a los modelos climáticos, la ocurrencia de 
sequías tenderá a agravarse en el futuro. Existe poca información acerca de los mecanismos 
que están detrás de las interacciones entre el cambio climático y la desertificación, así como 
sobre sus efectos sobre los ecosistemas patagónicos. Una mejor comprensión de estos 
aspectos ayudaría a monitorear los procesos de desertificación,  proyectar sus cambios y 
estimar mejor sus impactos en el contexto de cambio climático en el que nos encontramos. 
El objetivo general de esta tesis fue analizar la relación entre la estructura y funcionamiento 
de los ecosistemas y su interacción con el clima y el uso antrópico (pastoreo) en los 
ecosistemas áridos de la Patagonia argentina. El estudio se realizó sobre 320 sitios de la red 
“Monitoreo Ambiental para Regiones Áridas y Semiáridas” (MARAS), establecida y 
mantenida por el INTA a partir del año 2007. Los principales hallazgos de esta tesis son: el 
índice NDVI derivado del sensor MODIS es un buen estimador la estructura (cobertura 
vegetal) y funcionamiento (indicadores de la funcionalidad del suelo) de los ecosistemas. 
La estructura de la vegetación explica una porción significativa y única de la variabilidad 
encontrada en la productividad primaria (PPNA) de los ecosistemas estudiados, que es tan 
importante como la explicada por el clima a escala regional. La ocurrencia de sequías 
produce una disminución de la PPNA de los ecosistemas patagónicos, cuya magnitud es 
mayor cuanto mayor es la severidad de la sequía y la temperatura del sitio. Los efectos de la 
sequía, no obstante, son atenuados por una mayor riqueza de especies y cobertura de 
arbustos. La riqueza de especies y la cobertura de pastos (especialmente de las especies 
palatables) tienen un efecto positivo sobre atributos funcionales del ecosistema como la 
PPNA y la eficiencia de uso de las precipitaciones. El pastoreo induce una disminución de 
la riqueza de especies y de la cobertura de pastos palatables, y no lleva a la arbustización 
del ecosistema. Los efectos del pastoreo sobre la estructura y funcionamiento de los 
ecosistemas tienden a converger con los efectos esperados que induciría el incremento de 
las condiciones de aridez como consecuencia del cambio climático. 
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Title: Structural and functional attributes of arid and semiarid ecosystems of Patagonia and 
its relation with abiotic factors and the anthropic use 
 
Abstract: The advance of desertification is one of the major environmental problems 
affecting the Argentinian Patagonia. Overgrazing and recurrent droughts are the main 
drivers of desertification in this region. According to climate models, the occurrence of 
drought will increase in the future in drylands worldwide, including those from Patagonia. 
However, little is known on the mechanisms and interactions of climate change and 
desertification, and how they will affect the ecosystems of the Patagonian steppe. A better 
understanding of these aspects can help to monitor desertification processes, project their 
changes and assess their impact under climate change. The objective of this thesis was to 
analyze the relationship between structural and functional attributes of ecosystems and their 
interaction with climate and anthropogenic use (grazing) in dryland ecosystems from 
Argentinian Patagonia. The study was conducted on 320 sites of the MARAS (acronym of 
“Monitoreo Ambiental para Regiones Áridas y Semiáridas”) network, installed and 
maintained by INTA researchers since 2007. The main findings found were: The NDVI 
index derived from MODIS sensor is a good estimator of structural (plant cover) and 
functional (surrogates of soil functioning) attributes of ecosystems. Vegetation structural 
attributes such as species richness and cover explained a significant and unique portion of 
the variability found in ecosystem functioning at the regional scale, which is as important 
as that explained by climate. The occurrence of drought causes a decrease in the primary 
productivity of ecosystems, which is higher as temperatura and drought severity increase. 
Drought effects were attenuated in those sites having higher species richness and shrub 
cover. Species richness and grass cover (especially palatable species) had a positive effect 
on functional attributes of the ecosystem such as primary productivity and precipitation-use 
efficiency. Grazing decreased species richness and the cover of palatable grasses and did 
not promote shrub encroachment. The effects of grazing on the structure and functioning of 
ecosystems converged with the expected effects induced increasing aridity due to ongoing 
global climate change. 
 


























1.1. Introducción general 
El desarrollo de la vida humana en nuestro planeta es totalmente dependiente de los 
servicios que proveen los ecosistemas. Estos servicios son los beneficios que obtiene la 
humanidad de los ecosistemas, e incluyen la provisión de alimentos, madera, fibras, agua, la 
regulación del clima, la satisfacción espiritual, el placer estético, etc. (Millenium Ecosystem 
Assessment, 2005). Debido al aumento de la población y al aceleramiento del desarrollo 
tecnológico y de la economía de mercado, fundamentalmente a partir del siglo pasado, los 
seres humanos han transformado los ecosistemas más rápida y extensamente que en ningún 
otro período de tiempo de la historia humana con el que se pueda comparar. Esto se debe, 
en gran medida, a la necesidad de resolver rápidamente las demandas crecientes de 
alimentos, agua dulce, madera, fibra y combustible (Barnosky et al., 2012). Los cambios 
realizados en los ecosistemas han contribuido a obtener considerables beneficios netos en el 
bienestar humano y el desarrollo económico de algunos países. Sin embargo, estos 
beneficios se han obtenido con crecientes costos consistentes en la degradación de muchos 
servicios de los ecosistemas (Millenium Ecosystem Assessment, 2005). Actualmente, entre 
un tercio y la mitad de la superficie terrestre ha sido transformada por acción del hombre, 
más de la mitad del agua dulce superficial disponible es utilizada por la humanidad 
(Vitousek et al., 1997) y la concentración de CO2 en la atmósfera se incrementó desde 280 
ppm previo a la revolución industrial hasta 400 ppm en el presente (NOAA, 2015). Las 
estimaciones actuales, indican que para el año 2050 la población humana aumentará de los 
actuales 7.200 millones de habitantes a 9.600 millones (ONU, 2014) y la economía mundial 
se cuadruplicará (The Guardian, 2011). Esto implica un incremento notable en la demanda 
y el consumo de recursos biológicos y físicos, lo cual tendrá un fuerte impacto en los 
ecosistemas y los servicios que nos prestan (Millenium Ecosystem Assessment, 2005). La 
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creciente presión humana sobre los ecosistemas ha dado lugar a la aparición de nuevos 
fenómenos globales: pérdida de biodiversidad, cambios climáticos, alteraciones en el ciclo 
de los elementos, cambios en la cobertura de la tierra etc. En este contexto, los ecosistemas 
de las zonas áridas, semiáridas y subhúmedas-secas (de aquí en adelante, en esta tesis, nos 
referiremos a “zonas áridas” al conjunto de las zonas áridas, semiáridas y subhúmedas-
secas), que son aquellas que poseen un índice de aridez (IA, obtenido a partir del cociente 
entre la precipitación anual media y la evapotranspiración potencial media) inferior a 0,65 
(Middleton y Thomas, 1997), son especialmente sensibles a estos cambios globales que han 
dado origen a que en estas tierras emerja una nueva problemática: la desertificación (véase 
apartado I.2 en esta introducción). 
El objetivo general de esta tesis es aumentar nuestro conocimiento sobre los efectos 
del clima y el uso antrópico (fundamentalmente a través del pastoreo del ganado doméstico) 
sobre los atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas áridos. En este capítulo 
estableceré el contexto general de la tesis, describiendo las características generales e 
importancia de las zonas áridas y el problema de la desertificación a nivel global y en la 
Patagonia argentina en particular. Se describirán los problemas centrales que esta tesis 
pretende contribuir a resolver y finalmente se presentará la estructura de la tesis con los 
objetivos específicos a abordar en cada capítulo. 
1.2. Importancia de las zonas áridas a nivel global 
Los ecosistemas áridos se caracterizan por presentar condiciones climáticas 
extremas, con precipitación escasa y muy variable, temperaturas extremas y elevada 
evapotranspiración potencial (Whitford, 2002). En su conjunto, las zonas áridas cubren casi 
6090·10
6
 hectáreas, o el 41,3 % de la superficie terrestre. Estos ecosistemas incluyen 
regiones subhúmedas-secas (0,50 < IA < 0,65) que cubren el 8,7%; semiáridas (0,20 < IA < 
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0,50) que cubren el 15,2%; áridas (0,05 < IA < 0,20) que cubren el 10,6% e hiperáridas (IA 
< 0,05) que cubren el 6,6% de la superficie terrestre (Millenium Ecosystem Assessment, 
2005).  La distribución de los ecosistemas áridos en el planeta no es homogénea, se 
encuentran principalmente a latitudes de 30° norte y sur, en las márgenes occidentales de 
los continentes y a sotavento de barreras montañosas (Figura 1.1). Los mecanismos 
responsables de esta distribución incluyen a los patrones de circulación atmosférica, a la 
estabilización de la baja atmosfera por corrientes oceánicas frías y a la desecación de masas 
de aire producto de lluvias orográficas (Williams y Balling, 1996). A escala continental, la 
mayor proporción de zonas áridas se encuentra en Oceanía (donde representan 
aproximadamente el 75% de la superficie). En África se encuentran predominantemente en 
el norte y en el sur abarcando un 66% de la superficie del continente. En Asia se hallan 
principalmente en el sudoeste y centro y representan el 46% de la superficie. En América se 
hallan en el centro y oeste de Norteamérica y en el oeste y sur de Sudamérica abarcando 
aproximadamente el 33% de la superficie. En Europa los ecosistemas áridos se encuentran 
en el sudoeste del continente y representan el 32% de la superficie. Los principales biomas 
que se encuentran en estas regiones corresponden, en orden de importancia, a: sabanas, 
pastizales, arbustales y desiertos (Reynolds et al., 2005). 
En comparación con ecosistemas forestales, humedales o áreas de cultivo, el 
potencial de los ecosistemas áridos para secuestrar carbono (C) por unidad de superficie es 
bajo. Sin embargo su gran representatividad areal hace que la cantidad de C fijado en ellos 
adquiera importancia a nivel regional y global (Lal, 2004). Los suelos de estos ecosistemas 
contienen alrededor de 385 Pg de C en el primer metro de profundidad (Jobbágy y Jackson 
2000; Safriel y Adeel 2005), lo cual representa aproximadamente un 25% del C almacenado 
en los suelos a escala global (Eswaran et al. 1993; Batjes 1996; Jobbágy y Jackson 2000) y 
 5 
40 veces la cantidad de C emitido a la atmósfera debido a actividades humanas, estimada 
en 9,9 Pg C/año en 2014 (Le Quéré et al. 2015). Por otra parte, Poulter et al. (2014) 
hallaron que la variabilidad interanual de la cantidad de C fijado en la tierra y en los 
océanos está explicada, principalmente, por el crecimiento de la vegetación de los 
ecosistemas áridos y semiáridos. 
Figura 1.1. Ubicación de las zonas hiper-áridas, áridas, semiáridas y sub-húmedas del mundo. 
Fuente: Millennium Ecosystem Assessment, 2005. 
 
En el año 2005 se estimaba que en las regiones áridas del planeta habitaban 
aproximadamente 2000 millones de personas, un 30% de la población mundial (Reynolds et 
al., 2005), de los cuales el 90% pertenecían a países en vías de desarrollo. Algunos de estos 
países poseen, a su vez, las tasas de crecimiento poblacional más altas del mundo (UN, 
2004). La población rural de estos países depende en gran medida de la utilización de los 
recursos naturales locales (Reynolds, 2001). En conjunto, estos factores imponen una 
presión de uso desproporcionadamente alta en comparación con regiones más húmedas 
(Milchunas y Lauenroth, 1993). En estas regiones, las escasas precipitaciones y su alta 










tierras no sean cultivables (Whitford, 2002). Solo el 25% de las tierras áridas del mundo se 
dedican a la agricultura, mientras que más del 65% de las mismas son utilizadas como 
tierras de pastoreo (“rangelands” en la literatura en inglés), en las cuales la vegetación 
natural o semi-natural es usada como fuente de forraje por el ganado doméstico (Millenium 
Ecosystem Assessment, 2005). Las zonas áridas soportan aproximadamente el 50% del 
stock de ganado del mundo y, por lo tanto, son muy importantes para el suministro de 
alimentos a escala global (Puigdefábregas, 1998). 
1.3. El problema de la desertificación en las zonas áridas 
 1.3.1. Definición e importancia 
Muchos ecosistemas de las zonas áridas son afectados por procesos que inducen 
cambios rápidos en la cobertura vegetal, la composición de especies, las propiedades del 
suelo y el funcionamiento hidrológico. Estos cambios conducen a una pérdida o 
disminución de los servicios ecosistémicos que brindan estas tierras comprometiendo la 
sostenibilidad de las comunidades que habitan en ellos. El conjunto de procesos que 
producen estos cambios ha sido denominado desertificación (D’Odorico et al., 2013). 
El concepto de desertificación surgió a principios del siglo pasado a partir de la 
percepción de signos de desecación y avance del desierto del Sahara sobre la zona de 
transición entre el desierto y la sabana conocida como el Sahel en África Occidental 
(Stebbing, 1935). La bibliografía clásica le adjudica a Aubreville (1949) el término 
“desertificación” para nombrar el proceso de tala y quema de bosques y arbustales en 
regiones sub-húmedas de África y la posterior erosión resultante. Hasta el presente se han 
propuesto más de cien definiciones de desertificación. Estas definiciones cubren una gran 
variedad de temas, incluyen distintas escalas espaciales y temporales y a menudo no son 
compatibles entre sí (Reynolds, 2001). Esta controversia que rodea a su definición se debe 
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al hecho de que la desertificación es un fenómeno complejo que tiene numerosas facetas, 
algunas de las cuales no son fácilmente identificables. 
El problema de la desertificación en las tierras áridas es generalizado a escala global 
y ha sido señalado por la Organización de las Naciones Unidas (ONU) como uno de los 
“aspectos del cambio global más importantes a los que se enfrenta la humanidad”. Prueba 
de su importancia es el hecho de que la desertificación, al igual que ocurre con el cambio 
global y la biodiversidad, es objeto de una convención internacional auspiciada por la ONU, 
la Convención para la Lucha contra la Desertificación (UNCCD; 
http://www.unccd.int/en/Pages/default.aspx). En el marco de esta convención, los países 
han acordado definir a la desertificación como la “degradación de tierras en ambientes 
áridos, semiáridos y seco-subhúmedos, resultante de varias causas, incluyendo variaciones 
climáticas y actividades humanas”; y a su vez define la degradación de tierras como la 
“pérdida o reducción del potencial de éstas para producir bienes o servicios”. Esta 
definición es muy útil porque deja claro que la desertificación es un fenómeno que tiene 
componentes biofísicos y socioeconómicos que afectan al bienestar de las personas, 
comprende las dos dimensiones del problema (biofísica y socioeconómica), y enfatiza el 
hecho de que la degradación de la tierra no es equivalente a la degradación del suelo per se. 
1.3.2. Superficie afectada 
Las estimaciones de la superficie afectada por la desertificación muestran grandes 
variaciones, dependiendo de las definiciones aplicadas y de las metodologías utilizadas para 
evaluarla (UNEP, 1992; Safriel, 2007; Vogt et al., 2011). Según la comprensión actual, la 
desertificación es el resultado de complejas interacciones entre factores biofísicos y 
humanos, los cuales pueden variar en un amplio rango de escalas temporales y espaciales, y 
cuya cuantificación es extremadamente difícil (Millenium Ecosystem Assessment, 2005). 
 8 
La falta de una definición clara de la desertificación y de metodologías estandarizadas para 
evaluar sus causas y consecuencias ha dado como resultado diferencias en las estimaciones 
de su extensión espacial (Safriel, 2007; Vogt et al., 2011). El Global Assessment of Human 
Induced Land Degradation (GLASOD) estima que la desertificación afecta a alrededor del 
20% de la superficie de las zonas áridas (Oldeman, 1991; Zika et al., 2009).  El Millenium 
Ecosystem Assessment (2005) ha indicado que entre un 10 y 20% de las zonas áridas sufre 
algún modo de degradación. Sin embargo, otros autores han reportado diferentes 
estimaciones que van del 10% (Lepers et al., 2005), el 38% (Mabbut et al., 1984), el 64% 
(Dregne, 1983), y el 71% (Dregne y Chou, 1992), con África y Asia siendo las regiones 
más afectadas. 
1.3.3. Causas de la desertificación 
La desertificación se ha atribuido tanto a factores relacionados con las acciones 
humanas como a eventos climáticos. En la desertificación se halla todo un conjunto de 
procesos interrelacionados; físicos, biológicos, históricos, económicos, culturales y 
políticos, cuya manifestación plantea una diversidad de niveles de resolución, tanto en 
escala espacial como temporal. Por lo tanto, la identificación clara de las causas de la 
desertificación puede ser severamente obstaculizada por la interacción de los factores 
antropogénicos y naturales,  pero también por la confusión de los cambios cíclicos de corto 
plazo en el medio ambiente con aquellos que representan la degradación a largo plazo. Por 
ejemplo, observaciones realizadas a escalas temporales cortas son citadas a menudo como 
evidencia de que la desertificación está ocurriendo en determinada zona. Muchos de estos 
estudios ignoran el hecho de que los ecosistemas áridos y semiáridos muestran una elevada 
variabilidad temporal y que procesos como la pérdida de vegetación debido a una sequía 
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temporal no es lo mismo ni está necesariamente ligada a la pérdida de la vegetación 
asociada a la desertificación (Reynolds, 2001;  Fuller y Ottke, 2002). 
Para una región dada, las causas propuestas para explicar la desertificación, 
incluyendo el sobrepastoreo, la ocurrencia de sequías y cambio climático, reducción en la 
frecuencia de fuegos, etc. (Whitford, 2002),  son numerosas y frecuentemente generan 
controversia. Asignar la mayor importancia a una causa es complicado por las interacciones 
que ocurren entre los factores; por ejemplo, el pastoreo del ganado doméstico reduce la 
biomasa de pastos y, de esta manera, remueve el combustible fino, reduciendo la frecuencia 
e intensidad de fuegos, lo cual tiene un efecto positivo sobre los arbustos leñosos llevando a 
una arbustización del ecosistema. Estas interacciones sinérgicas pueden confundir los 
efectos individuales de las causas de la desertificación (Scheffer et al., 2001). Sin embargo, 
a pesar de esto, dado que la ganadería extensiva es el principal uso de las zonas áridas, el 
sobrepastoreo ha sido señalado como una de las principales causas de la desertificación en 
varios ecosistemas de estas regiones: las estepas de Inner Mongolia en China (ej. Zhao et 
al., 2005); los desiertos de Mojave (ej. Schlesinger et al., 1990), Sonora (ej. Bryant et al., 
1990) y Chihuahua (ej. Grover et al., 1990) en USA; los desiertos de Karoo y Kalahari en 
Sudáfrica (ej. Dean et al., 1995), el desierto del Monte (ej. Asner et al., 2003) y la estepa 
patagónica (ej. Soriano y Movia, 1986) en Argentina. Middleton y Thomas (1997) estiman 
que aproximadamente el 20% de las zonas áridas se encuentran desertificadas y que, en el 
45% de ellas, el sobrepastoreo es la principal causa. 
1.3.4. Necesidad de evaluación y monitoreo 
Pese a contar con la UNCCD y ser un problema ambiental de primera magnitud 
científica, política y socioeconómica, la desertificación provoca más desacuerdo y 
controversia que consenso entre científicos, políticos y gestores del territorio. El Millenium 
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Ecosystem Assessment (2005) resalta la falta de la necesaria evaluación y monitoreo de la 
desertificación, y postula que sin una línea de base científicamente robusta y consistente, la 
identificación de prioridades y el monitoreo de los resultados de las acciones, se ven 
seriamente restringidos (Verstraete et al. 2011; Vogt et al. 2011). El establecimiento de 
programas de seguimiento a largo plazo sería una manera efectiva de evaluar el estado de 
los recursos naturales y la evolución de los procesos de desertificación. Estos programas 
serían de gran utilidad para detectar cambios tempranos en la estructura y funcionamiento 
de los ecosistemas que indiquen la presencia de desertificación, lo que permitiría establecer 
medidas de gestión efectivas y económicamente viables. Sin embargo, la falta de una 
metodología que permita estimar la extensión, intensidad y evolución de la desertificación 
de manera objetiva, junto con la utilización caprichosa de las estimaciones existentes por 
parte de la prensa y el ámbito científico y político (Reynolds y Stafford Smith, 2002; 
Thomas, 1997), continúan generando escepticismo en la sociedad. Como consecuencia, 
tanto en la sociedad como en algunos círculos científicos ha crecido la percepción de que 
éste fenómeno no es más que un mito y se ha llegado a proponer la eliminación del uso del 
término “desertificación” (Dregne, 1996). A pesar de los evidentes problemas que encierra 
el término desertificación, su uso en ámbitos científicos, sociales y políticos no ha 
desaparecido. Este hecho puede constituir una evidencia de que, independientemente de los 
problemas semánticos en torno a su denominación, los problemas ambientales en las zonas 
áridas existen (Verón et al. 2006). 
1.4. Área de estudio: la Patagonia argentina  
1.4.1. Características generales 
La Patagonia argentina es una vasta región de aproximadamente 80 millones de 
hectáreas ubicada entre los 36º y 55º de latitud sur y desde el Océano Atlántico hasta la 
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Cordillera de los Andes. La Patagonia presenta una importante heterogeneidad natural, dada 
principalmente por dos gradientes climáticos, de precipitaciones y temperaturas. El primero 
varía en sentido longitudinal, con abundantes lluvias hacia el límite con Chile, que decrecen 
rápidamente hacia el Este, se estabilizan en el sector central y vuelven a aumentar 
levemente hacia el Atlántico y el extremo Sur. La cordillera de los Andes constituye una 
barrera a la penetración de las masas de aire cargadas de humedad procedentes del Pacífico 
Sur. Estos vientos ascienden por la ladera occidental descargando su humedad, 
principalmente, en el sector chileno, y al descender por la ladera oriental van descargando la 
humedad que les resta. Por lo tanto en el sector argentino se observa una rápida disminución 
de las precipitaciones en sentido oeste-este (de más de 2000 mm en algunos sectores de la 
cordillera a menos de 200 mm en una distancia de aproximadamente 100 km). El régimen 
de precipitaciones es de tipo mediterráneo (precipitaciones concentradas en la estación fría). 
El NE de Patagonia y el extremo Sur son afectados también por el Atlántico y en estos 
sectores el régimen de precipitaciones no presenta una concentración tan definida a lo largo 
del año.  El gradiente de temperaturas está asociado con la altimetría, con temperaturas más 
bajas a medida que la altura es mayor, y en menor medida con la latitud. Exceptuando el 
sector NE, las temperaturas medias anuales están por debajo de los 10ºC (Paruelo et al. 
1998). 
La zona de estudio utilizada en esta tesis se centra en la región extra-andina de la 
Patagonia, que abarca aproximadamente el 90% de la región con excepción de la franja 
oeste sobre la cordillera de los Andes con clima húmedo y vegetación de bosques 
caducifolios y perennifolios. Esta región está conformada por serranías, mesetas y planicies 
bajo un clima semiárido a árido. Los suelos dominantes pertenecen a los órdenes Aridisoles 
y Entisoles, derivados de sedimentos arenosos de origen eólico y con muy escaso desarrollo 
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(del Valle, 1998). La vegetación corresponde a las Provincias Fitogeográficas Patagónica y 
del Monte (Cabrera, 1971; León et al. 1998). Esta última ocupa el sector NE 
(aproximadamente un 25% de la Patagonia extra-andina). La transición de una a otra está 
dada por el régimen térmico; mientras la temperatura media anual de la Patagónica es de 8 a 
10 ºC, la del Monte es de 14 a 16 ºC. La Provincia Patagónica está formada por estepas 
graminosas (géneros Stipa, Festuca y Poa principalmente), arbustivo-graminosas y 
arbustivas bajas (géneros Mulinum, Senecio, Nassauvia y Junellia entre los principales), 
con coberturas menores al 60%. En la Provincia del Monte dominan estepas arbustivas altas 
(géneros Larrea, Prosopis, Atriplex, Chuquiraga), con coberturas menores al 40%. 
1.4.2. El uso ganadero en la Patagonia extra-andina 
La principal actividad agropecuaria en la región patagónica extra-andina es el uso 
ganadero extensivo, donde los pastizales naturales son utilizados como fuente de forraje 
para el ganado doméstico (Golluscio et al. 1998). Esta actividad comenzó a fines del siglo 
XIX, luego de las campañas militares que sometieron a los pueblos originarios. Las tierras 
fueron redistribuidas a través de diferentes leyes y procedimientos, y finalmente ocupadas 
por distintos actores sociales, que incluyeron desde pobladores originarios relocalizados 
hasta grandes empresas latifundistas. Esta distribución original generó una estructura 
fundiaria que en gran parte permanece en la actualidad, más heterogénea en el norte de la 
Patagonia, que en el sur (Oliva et al., en prensa). 
A pocos años de iniciada la actividad, el stock de ganado ovino en la Patagonia 
alcanzó los 20 millones de cabezas (1912) y se mantuvo por encima de las 15 millones de 
cabezas  hasta fines de los años 50 del siglo pasado. A partir de ese momento, el impacto de 
la desertificación en la región comenzó a expresarse en la disminución del número de 
cabezas (Golluscio et al. 1998; Andrade, 2002; MINAGRI, 2015). Coincidentemente, a 
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nivel internacional se redujo el precio de la lana y aumentó el precio de los insumos del 
sector, lo que provocó una fuerte disminución en la rentabilidad de los establecimientos 
ganaderos. A principios del siglo XX, la ganadería era la principal actividad económica de 
la región, pero en la actualidad representa poco más del 5% del Producto Bruto Geográfico. 
Actualmente la región está escasamente poblada, con unos 2 millones de habitantes 
concentrados en las ciudades, y apenas 200.000 pobladores en áreas rurales (INDEC 2016). 
La tierra está dividida en unos 12.500 establecimientos rurales, existiendo una gran 
variación en el tamaño de los mismos (MECON, 2002). Teniendo en cuenta que la 
rentabilidad depende en gran medida del tamaño de las majadas, se considera que por 
debajo de 1000 ovinos, los establecimientos no son empresariales y corresponden a 
sistemas de economía familiar y de subsistencia. Este tipo de establecimientos representa  el 
66% del total y están ubicados principalmente en el norte de la Patagonia. Los 
establecimientos de mayor tamaño (estancias) son importantes porque administran una gran 
parte de la tierra y de la hacienda; unos 600 establecimientos con más de 6000 animales 
manejan aproximadamente un 40% de las existencias totales. Actualmente las existencias 
ganaderas en la región son de alrededor de 9 millones de ovinos, 0,8 millones de cabezas de 
bovinos, 0,8 millones de caprinos y 0,16 millones de equinos. El ganado bovino se 
concentra principalmente en el NE de Patagonia y en los valles cordilleranos y el caprino en 
el norte de la región. Las mayores densidades de herbívoros se dan en los extremos N 
(Neuquén) y S (Tierra del Fuego), con una carga animal equivalente a  0,6 y 0,8 ovinos por 
hectárea, respectivamente. La carga animal total es mínima (menos de 0,2 ovinos por 
hectárea) en la provincia de Santa Cruz, pero influye en este valor una gran extensión de 
campos abandonados (Oliva et al., en prensa). 
 
 14 
1.4.3. El problema de la desertificación en la Patagonia extra-andina 
El avance de la desertificación es uno de los mayores problemas ambientales que 
afectan a la Patagonia extra-andina (del Valle et al., 1998) con fuertes y variadas 
consecuencias económicas y sociales (Aagesen, 2000; Andrade, 2002; Andrade, 2012). La 
excesiva presión de pastoreo ha sido señalada como una de las principales causas de la 
desertificación de estas tierras (León y Aguiar, 1985; Soriano y Movia, 1986; Bertiller y 
Bisigato, 1998). Los primeros colonos realizaron un manejo de los pastizales naturales 
basado en experiencias que habían sido generadas en ecosistemas muy diferentes a los 
cuales pretendieron aplicarse. En general, se habría sobrevalorando la receptividad de los 
campos de pastoreo, sobrecargando los mismos e induciendo cambios indeseados en los 
ecosistemas (Paruelo, 1993). Este manejo produjo profundos cambios en la cobertura, 
proporción de grupos funcionales y composición florística de la vegetación (ej. León y 
Aguiar, 1985; Soriano, 1988; Perelman et al., 1997; Bisigato y Bertiller, 1997; Bisigato et 
al., 2005; Tadey, 2009; Peter et al., 2012; Bär Lamas et al., 2013). Estos cambios en la 
vegetación han acelerado los procesos de erosión hídrica y eólica (Rostagno, 1989; 
Beeskow et al., 1995; Parizek et al., 2002; Chartier y Rostagno, 2006; Bisigato et al., 2008; 
Chartier et al., 2011) produciendo cambios en las propiedades edáficas (Mazzarino et al., 
1996; Rostagno y Degorgue, 2011) que podrían limitar o impedir la recuperación de la 
vegetación (Bertiller, 1996; Defossé et al., 1997; Bisigato y Bertiller, 2004) si bien en 
algunos casos la exclusión del pastoreo ha permitido la recuperación de la vegetación (Funk 
et al., 2012). 
En la década de los 90, en el marco del Proyecto de Cooperación Técnica entre 
Argentina y Alemania, se realizaron considerables esfuerzos en el análisis y evaluación del 
estado de la desertificación en la Patagonia (INTA-GTZ, 1995). Se realizaron estudios en 
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áreas piloto, mediante la interpretación y clasificación de imágenes satelitales y 
evaluaciones de campo siguiendo la metodología propuesta por FAO (1984). Del Valle et 
al. (1998) extrapolaron la información de las áreas piloto a toda la región, y encontraron 
que el 94% de la Patagonia presentaba signos de desertificación, 9% en la categoría leve, 
17% en la moderada, 35% en la moderada a severa, 23% en la severa y 8,5% en la muy 
severa. Sin embargo, la metodología de FAO ha recibido numerosas críticas debido a la 
naturaleza subjetiva de los datos empleados (Agnew y Warren, 1993). Otro problema de 
esta evaluación es que en la Patagonia prácticamente no existen sitios que no hayan sido 
pastoreados, y que por tanto sirvan como ecosistemas de referencia. Esto impide discernir 
aridez de desertificación, lo cual limita la utilidad de la cartografía y la evaluación regional 
disponible actualmente. Esfuerzos más recientes involucran la utilización de imágenes 
satelitales y fotografías aéreas con alta resolución espacial (Ares et al., 2003a; Ares et al., 
2003b; Blanco et al., 2008; del Valle et al., 2010). No obstante, estos estudios se han 
realizado en áreas de relativamente reducida extensión y la posibilidad de expandirlos a 
toda la región es limitada por la disponibilidad de recursos humanos y económicos. Por lo 
tanto, si bien no se discute que la región patagónica ha sufrido cambios durante el último 
siglo, que han llevado a la degradación y a la desertificación de algunas zonas, aún se 
desconoce la extensión y la intensidad de dichos cambios. Probablemente, lo más 
importante es que tampoco se dispone de un sistema regional que permita seguir la 
dinámica temporal de largo plazo de los ecosistemas. Este sistema ayudaría a definir con 
más certeza la extensión y la intensidad del proceso de desertificación.  
1.4.4. Monitoreo de la desertificación en Patagonia: el sistema MARAS 
La evaluación y ajuste de las prácticas de manejo en zonas áridas y semiáridas bajo 
uso  pastoril, como los pastizales de la Patagonia, requiere de sistemas de monitoreo de la 
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condición o funcionalidad de los ecosistemas (Pyke et al., 2002; Herrick et al., 2005). La 
medición directa de la funcionalidad de los ecosistemas, por ejemplo mediante la 
cuantificación de la retención de agua y nutrientes dentro del paisaje es muy costosa en 
términos de tiempo y dinero (Valentin et al., 1999). Por lo tanto, en los últimos años se han 
desarrollado metodologías para el monitoreo de este tipo de ecosistemas basadas en la 
evaluación de indicadores de fácil y rápida valoración, tales como atributos de la vegetación 
y características físicas y biológicas de la superficie del suelo relacionados con procesos del 
ecosistema (Herrick et al., 2005; Tongway y Hindley, 2004). 
En los primeros años de la década de 2000, un grupo investigadores de distintas 
Estaciones Experimentales del Instituto Nacional de Tecnología Agropecuaria (INTA) en la 
Patagonia comenzaron a desarrollar  el sistema MARAS (Monitoreo Ambiental para 
Regiones Áridas y Semiáridas) con la finalidad de contar con un sistema regional de 
monitoreo a largo plazo que permita detectar la tendencia del proceso de desertificación y 
proporcione alertas tempranas que ayuden a tomar decisiones de manejo para frenar y 
revertir el problema. El sistema está basado en la metodología australiana LFA (Landscape 
Function Analysis) desarrollada por David Tongway y colaboradores (Tongway 1995; 
Tongway y Hindley, 2004). Hasta el presente se llevan instalados 350 monitores en toda la 
región (Figura 1.2), desde Neuquén hasta Tierra del Fuego, abarcando un amplio rango de 
condiciones climáticas (temperatura media anual entre 5 y 16°C, precipitación media anual 
entre 150 y 800 mm) y de tipos de ecosistemas (incluyendo semidesiertos y estepas 
graminosas, arbustivas y arbustivo-graminosas pertenecientes a dos provincias 
fitogeográficas: Patagonia y Monte). Esta tesis analiza los datos obtenidos al momento de la 
instalación de los sitios MARAS y representan la línea base sobre la que se describirá la 
dinámica temporal. En la práctica, el estado de los ecosistemas en el momento de la 
 17 
evaluación de los sitios MARAS corresponde al balance de la historia de pastoreo 
doméstico, régimenes de disturbio (Por ej. erupciones volcánicas, fuegos, etc.) y el clima de 
las últimas décadas. 
El diseño del monitor MARAS consiste de un poste inicial, un trapecio de 5 x 13,5 x 
13 metros de lado y tres transectas paralelas (distanciadas a 6,5 metros entre sí) de 50 
metros de longitud (Figura 1.3). Desde el poste inicial se toma una fotografía al trapecio, 
estas fotografías se usan para monitorear en forma cualitativa los cambios de la vegetación. 
Al estar tomadas desde puntos fijos y utilizando ópticas similares son útiles para ver 
cambios fisonómicos y complementan los indicadores de cambio de los métodos 
cuantitativos. Sobre dos de las transectas se realizan censos de vegetación de acuerdo al 
método de intercepción de puntos (Mueller-Dombois y Ellenberg 1974). En cada transecta 
se baja una aguja cada 20 cm y se registra el tipo de cobertura interceptada (especie vegetal, 
suelo desnudo o mantillo). En la transecta restante se registra la longitud de los interparches 
(zonas abiertas sin vegetación vascular) y la longitud, ancho y altura de los parches 
vegetados. También sobre esta transecta se realizan evaluaciones de 11 indicadores del 
estado de la superficie del suelo, en los primeros 10 interparches de la transecta. Los 11 
indicadores que definen el estado del suelo, se combinan entonces en tres índices de 
funcionamiento del suelo (índices LFA): (1) estabilidad o resistencia a la erosión, (2) 
infiltración o capacidad para almacenar agua y (3) reciclaje de nutrientes. 
Complementariamente se toman dos muestras compuestas de suelo (0-10 cm de 
profundidad) de dos micrositios: centro de parches vegetados y centro de interparches. En 
laboratorio se determinó el contenido de carbono orgánico, nitrógeno total, pH, 
conductividad eléctrica y textura de estas muestras. Para más detalles sobre la metodología 

















Figura 1.2. Áreas ecológicas y ubicación de los monitores MARAS en la región patagónica extra-andina.
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Figura 1.3. Diseño básico del monitor MARAS (Oliva et al. 2011). 
 
1.5. Problemas Centrales  
El sistema MARAS pretende constituir un sistema de monitoreo a largo plazo del 
estado y la evolución de los ecosistemas áridos y semiáridos de la Patagonia. La instalación 
y evaluación de los monitores MARAS es costosa en tiempo y en recursos, lo que limita el 
número de monitores que podrán ser monitoreados periódicamente. La extrapolación de la 
información de los mismos hacia áreas más grandes es un objetivo importante del sistema 
de MARAS. Por lo tanto, esta red de monitoreo basada en indicadores de suelo y 
vegetación tomados a campo debe ser complementada con índices derivados de sensores 
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remotos. El uso de estos índices tiene algunas ventajas sobre el uso de indicadores 
estructurales clásicos (como la riqueza de especies o la fisionomía de la vegetación): i) 
responden más rápido frente a perturbaciones de origen antrópico o naturales  (Milchunas y 
Lauenroth, 1995) y ii) permiten usar imágenes satelitales para monitorear grandes áreas 
bajo una aproximación común (Mildrexler et al., 2007). Un elemento clave en la 
interpretación de los índices obtenidos de sensores remotos es la calibración y validación 
con datos de vegetación y suelos obtenidos in situ,  y la red de sitios MARAS ofrece una 
gran oportunidad para ello. 
El sistema MARAS, complementado con datos de sensores remotos, permitirá 
detectar cambios espacio-temporales en la estructura y funcionamiento de los pastizales 
naturales de la Patagonia. Estos cambios que ocurren en los ecosistemas están íntimamente 
relacionados con el cambio climático y el uso antrópico (principalmente el pastoreo del 
ganado doméstico) y sus efectos sobre la funcionalidad de los ecosistemas están modulados 
por atributos estructurales de las comunidades (por ejemplo,  cobertura vegetal, riqueza de 
especies, proporción de grupos funcionales tales como pastos y arbustos o especies 
palatables y no palatables). Comprender los cambios que ocurren en la estructura de los 
ecosistemas y su impacto en el funcionamiento de los mismos es muy importante dado que 
su capacidad de proveer servicios ecosistémicos (como producción de forraje para el 
ganado, secuestro de carbono, regulación hídrica de las cuencas, hábitat para la fauna 
silvestre, espacios de recreación, etc.) depende, en gran medida, de este funcionamiento 
(Millenium Ecosystem Assessment, 2005). Para comprender mejor e interpretar estos 
cambios necesitamos aumentar nuestro conocimiento sobre los impactos que el clima y el 
uso antrópico poseen sobre los atributos funcionales de los ecosistemas y de qué manera los 
atributos estructurales de los mismos modulan estas relaciones a escala regional. Esto no es 
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una tarea sencilla dado que existen interacciones dinámicas y complejas entre los factores 
que controlan la funcionalidad de los ecosistemas y sería muy difícil evaluarlos mediante 
estudios manipulativos. La red de sitios MARAS, en la cual se han evaluado los atributos 
estructurales y funcionales de más de 300 sitios, dispersos en un amplio gradiente de 
condiciones climáticas y con diferentes intensidades de uso ganadero, es ideal para realizar 
estudios que aborden estas problemáticas a escala regional. Mejorar nuestra compresión de 
las interrelaciones entre el clima, el uso antrópico y la estructura y funcionamiento de los 
ecosistemas es clave para diseñar prácticas de manejo sustentable de las zonas áridas a 
nivel global. Por lo tanto, esta tesis, que se realiza a escala regional sobre uno de los 
ecosistemas áridos más extensos del mundo como lo es la estepa patagónica, además de 
responder a problemáticas regionales de la Patagonia aportará conocimientos importantes 
que contribuirán a una mejor compresión de la ecología de las zonas áridas a nivel global. 
1.6. Objetivos y organización de la tesis 
El objetivo general de esta tesis  es analizar la relación entre los atributos 
estructurales y funcionales de los ecosistemas y su interacción con el clima y el uso 
antrópico (pastoreo) en las zonas áridas. La tesis está organizada en seis capítulos. Los 
objetivos específicos de cada capítulo se describen a continuación. 
Capítulo 2: este capítulo tiene dos objetivos: i) evaluar si es posible predecir la 
variabilidad espacial de la estructura (riqueza de especies y la cobertura vegetal) y del 
funcionamiento (índices LFA) de los ecosistemas áridos usando índices de vegetación (VIs) 
obtenidos a partir de datos del sensor MODIS; y ii) evaluar cuál de los VIs es el mejor 
predictor de estos atributos de los ecosistemas. 
Capítulo 3: evaluar la importancia relativa de clima (temperatura y precipitación) y 
la estructura de la vegetación (riqueza de especies y la cobertura de pastos y arbustos) como 
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factores de control de indicadores del funcionamiento de los ecosistemas derivados de 
sensores remotos: la integral anual del Índice de Vegetación de la Diferencia Normalizada 
(NDVI-I; como indicador de la productividad primaria neta aérea), la eficiencia del uso de 
las precipitaciones  y la respuesta marginal a las precipitaciones. 
Capítulo 4: evaluar cómo la severidad de la sequía y la temperatura (factores 
abióticos) y la estructura de la vegetación (factores bióticos) modulan el impacto de un 
evento de sequía sobre un indicador del funcionamiento de los ecosistemas: la integral 
anual del Índice de Vegetación de la Diferencia Normalizada (NDVI-I). 
Capítulo 5: este capítulo tiene dos objetivos: i) evaluar cómo la aridez y la presión 
de pastoreo afectan la estructura de la vegetación (riqueza de especies y cobertura de pastos 
y arbustos palatables y no palatables) y atributos funcionales de los ecosistemas (índices 
LFA); y ii) evaluar la relación entre los índices LFA y variables claves asociadas al 
funcionamiento del suelo (contenido de carbono orgánico, nitrógeno total, arcilla, limo y 
arena). 
Capítulo 6: en este capítulo se discuten en términos generales los principales 
resultados obtenidos en el marco de esta tesis, se evalúan las futuras aplicaciones que de 
ellos se derivan y se sintetizan las principales conclusiones. 








Evaluación de índices derivados de sensores remotos para predecir la variabilidad 
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2.1. Introducción 
 Las zonas áridas cubren aproximadamente el 41% de la superficie de la Tierra y 
son el hogar de más del 38% de la población mundial (Millennium Ecosystem Assessment, 
2005 ). Debido a las restricciones climáticas, sólo el 25% de las zonas áridas del mundo se 
dedican a la agricultura, sin embargo, son de vital importancia para la ganadería, ya que el 
65% de las zonas áridas son utilizadas para el pastoreo de ganado doméstico sobre la 
vegetación natural (Millennium Ecosystem Assessment, 2005). Estas áreas representan  el 
78% de la superficie mundial dedicada al pastoreo (Asner et al., 2004), y soportan más del 
50% del ganado doméstico del mundo (Puigdefabregas, 1998). 
La gestión y el ajuste de las prácticas de manejo del suelo en las zonas áridas 
requiere de un monitoreo periódico de la funcionalidad de los ecosistemas (Pyke et al., 
2002). Esto es particularmente importante para las zonas que están sujetas a usos del suelo 
que pueden desencadenar procesos de desertificación, tales como el pastoreo (Asner et al., 
2004). La medición in situ de la funcionalidad de los ecosistema requiere la evaluación de 
variables tales como la retención de agua y de nutrientes en los paisajes (Valentin et al., 
1999), la productividad de la vegetación (McNaughton et al., 1989) y las propiedades del 
suelo relacionadas con el ciclo de los nutrientes (Maestre et al., 2012). Estas mediciones 
demandan mucho tiempo, son costosas y requieren equipos y conocimientos técnicos que 
pueden no estar siempre disponibles, particularmente en los países en desarrollo. Por lo 
tanto, las metodologías basadas en indicadores de medición sencilla se están utilizando 
cada vez con mayor frecuencia en el monitoreo  de las zonas áridas (de Soyza et al., 1997; 
Herrick et al., 2002; Pyke et. al, 2002). En las últimas décadas, se han desarrollado una 
serie de metodologías con este objetivo, las cuales se basan en la medición de atributos 
estructurales de la vegetación y características de la superficie del suelo relacionadas al 
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funcionamiento de los ecosistemas (National Research Council, 1994; Herrick et al., 2005; 
Tongway y Hindley, 2004). Una de estas metodologías que ha atraído más atención a la 
fecha es el Análisis Funcional del Paisaje (LFA, acrónimo en inglés de Landscape Funcion 
Analysis), desarrollada en Australia por David Tongway y colaboradores (Tongway 1995, 
Tongway y Hindley, 2004). El LFA utiliza atributos de fácil medición de la estructura de la 
vegetación e indicadores de la superficie del suelo para evaluar la funcionalidad del 
ecosistema. Estos indicadores se combinan en tres índices (estabilidad, infiltración y 
reciclaje de nutrientes), que evalúan el grado en que los recursos del suelo tienden a ser 
conservados, utilizados y reciclados dentro del ecosistema. Varios estudios han demostrado 
relaciones significativas entre los índices LFA y medidas cuantitativas de estas funciones 
en varios ecosistemas de diferentes países, entre ellos Australia (Holm et al., 2002), Irán 
(Ata Rezaei et al., 2006), Sudáfrica (Parker et al., 2009), España (Maestre y Puche, 2009; 
Mayor y Bautista, 2012) y Túnez (Derbel et al., 2009). La metodología LFA ha sido 
seleccionada para desarrollar el sistema MARAS (acrónimo de "Monitoreo Ambiental para 
Regiones Áridas y Semiáridas"), una red, a gran escala, de sitios de monitoreo a largo plazo 
de la Patagonia argentina. Esta red tienen como objetivo detectar cambios tempranos en la 
estructura y funcionamiento de los ecosistemas que podrían indicar el inicio de procesos de 
desertificación (Oliva et al., 2011). Los primeros sitios MARAS se establecieron y se 
midieron en 2008, y hasta principios del año 2013 se habían medido alrededor de 200 
MARAS. El esfuerzo y el tiempo necesario para tomar los datos de campo del sistema 
MARAS es costoso, lo cual limita el número de sitios que se pueden medir de forma 
rutinaria. 
 La extrapolación de las mediciones realizadas en parcelas pequeñas hacia áreas 
más grandes es un objetivo importante del sistema MARAS, al igual que en iniciativas 
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similares, tales como el Sistema de Monitoreo de los Pastizales del Oeste de Australia 
(WARMS, en su acrónimo en inglés; Pringle et al., 2006) o el sistema de Evaluación de la 
Degradación de las Tierras Secas (LADA, en su acrónimo en inglés; Nachtergaele y 
Licona-Manzur , 2009). Los sensores remotos son herramientas muy importantes para 
lograr este objetivo (Ludwig et al., 2007; Reynolds et al., 2007). Los datos tomados a 
campo facilitan la interpretación y extrapolación de las imágenes de satélite, dado que 
permiten calibrar modelos empíricos que relacionan la estructura y funcionalidad de los 
ecosistemas con los datos derivados de los sensores remotos (Wessman, 1994). 
Los índices de vegetación (VIs), obtenidos de imágenes satelitales, son 
transformaciones matemáticas de medidas de reflectancia en diferentes bandas espectrales, 
especialmente las bandas del visible (generalmente rojo) e infrarrojo cercano, y son 
ampliamente utilizados para obtener información sobre las características de la superficie 
terrestre (Jackson y Huete, 1991). Con los años, se han propuesto un gran número de VIs de 
diversa complejidad, cada uno con sus ventajas y limitaciones (Bannari et al., 1995). El VI 
más comúnmente utilizado es el Índice de Vegetación de la Diferencia Normalizada (NDVI 
en inglés, Rouse et al., 1973). Diferentes proporciones de cobertura vegetal y suelo 
desnudo pueden afectar la relación entre el NDVI y atributos de la vegetación en zonas con 
escasa vegetación, como las zonas áridas (Huete y Jackson, 1988). El NDVI también es 
sensible a la atenuación y dispersión por gases atmosféricos y partículas de aerosol 
(Carlson y Ripley, 1997). Por lo tanto, varios VIs alternativos se han desarrollado para 
tratar de corregir los efectos del suelo desnudo (por ejemplo, el Índice de Vegetación 
Ajustado al Suelo -SAVI- Huete, 1988) o la atmósfera (por ejemplo, el Índice de 
Vegetación Atmosféricamente Resistente -ARVI-, Kaufman y Tanre, 1992). Una amplia 
gama de sensores remotos se ha utilizado para la construcción de VIs. Entre ellos, el sensor 
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MODIS (Espectroradiómetro de Imágenes de Resolución Moderada) posee un adecuado 
balance entre la resolución espacial y temporal, proporcionando productos gratuitos, 
georeferenciados y corregidos atmosféricamente, con resoluciones espaciales de hasta 250 
metros, y con resoluciones temporales que van de uno a 16 días (Justice et al., 1998). Por lo 
tanto, el uso de imágenes MODIS para calibrar modelos empíricos que relacionen 
indicadores, medidos a campo, de la estructura y funcionamiento de los ecosistemas con 
VIs es muy atractivo, sobre todo cuando existen limitaciones económicas y/o limitaciones 
técnicas que impiden el uso de las imágenes con mayor resolución espacial. 
Estudios recientes han demostrado que el NDVI puede predecir satisfactoriamente 
los índices LFA en minas restauradas de Australia (Ong et al., 2009) y en pastizales 
semiáridos de España (García- Gómez y Maestre, 2011). Sin embargo, de acuerdo a nuestro 
conocimiento, no se han realizado estudios que evalúen la capacidad de otros VIs, además 
del NDVI, para predecir los índices LFA, u otros atributos de la funcionalidad de los 
ecosistemas. Nuestro propósito fue realizar esto mediante la evaluación de las relaciones 
entre los índices LFA, las principales características de la vegetación perenne (cobertura 
basal y riqueza de especies) y varios VIs obtenidos del sensor MODIS en una gran 
superficie (800.000 km
2
) en la estepa patagónica. Los objetivos de este estudio fueron: i) 
probar si es posible predecir la variabilidad espacial de la estructura (riqueza de especies y  
la cobertura vegetal) y del funcionamiento (índices LFA) de los ecosistemas, sobre una 
gran área, usando VIs obtenidos a partir de datos del sensor MODIS, y ii) evaluar cuál de 
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2.2. Materiales y métodos 
2.2.1. Área de estudio 
El área de estudio se encuentra en el sector árido, semiárido y subhúmedo-seco de la 
Patagonia, en el sur de Argentina. Este sector representa aproximadamente el 90% de la 
superficie de la Patagonia (a excepción de una franja a lo largo de la cordillera de los Andes 
en el oeste, con clima húmedo y vegetación de bosques). La precipitación y la temperatura 
media anual se hallan entre 150 y 600 mm y entre 5 y 16 °C, respectivamente. El paisaje se 
compone de un sistema de sierras, colinas y mesetas de superficies planas. La vegetación 
está dominada por estepas arbustivo-graminosas dominadas por arbustos de baja estatura 
como Mulinum spinosum Cav., Senecio filaginoides DC., S. bracteolatus Hook. & Arn. y 
Junellia tridens (Lag.) Moldenke y gramíneas de los géneros Stipa, Poa y Festuca 
(Provincia Fitogeográfica Patagonica, Figura 2.1) y por arbustales altos dominados por 
Larrea divaricata Cav., L. cuneifolia Cav. y L. nitida Cav. (Provincia Fitogeográfica de 
Monte, Figura 2.1). La vegetación ha sido sobrepastoreada por el ganado doméstico 
introducido desde principios del siglo XX (León y Aguiar, 1985), dando lugar a la 
ocurrencia de procesos de desertificación en toda el área de estudio. De acuerdo con la 
metodología de evaluación de la desertificación de la FAO (FAO, 1984) del Valle et al. 
(1998) estimaron que el 35,4%, el 23,5% y el 8,5% de las estepas patagónicas mostraron un 
estado de desertificación medio-grave, grave y muy grave, respectivamente. 
  2.2.2. Muestreo de campo 
El estudio se realizó en 194 sitios de la red MARAS ubicados en la Patagonia extra-
andina (Figura 2.1). Los sitios fueron ubicados dentro de establecimientos ganaderos con 
un manejo del ganado representativo de la región, y entre 0,5 km y 1,5 km de distancia de 
las aguadas. Dado que el área muestreada a campo es más pequeña que el tamaño de píxel 
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MODIS (ver debajo), localizamos los sitios en áreas homogéneas para asegurar que el área 
muestreada sea representativa de los pixeles MODIS (Anexo 2.I). Se evaluó el estado 
estructural y funcional de cada sitio mediante el uso de una versión modificada de la 
metodología LFA (Tongway y Hindley, 2004). Las evaluaciones se llevaron a cabo entre 
2008-2012 y se realizaron durante la temporada de crecimiento (septiembre-febrero). En  
cada sitio, ubicamos tres transectas de 50 metros de longitud orientadas en la dirección del 
flujo principal de los recursos (pendiente o la dirección del viento). En dos de las 
transectas, realizamos censos de vegetación con el método de intercepción de puntos 
(Mueller-Dombois y Ellenberg, 1974). En cada transecta, registramos el tipo de 
intercepción (especie vegetal, suelo desnudo o mantillo) cada 20 cm (500 registros en cada 
sitio). El número de especies de plantas perennes presentes en las transectas se utilizó como 
indicador de la riqueza de especies. En la transecta restante, tomamos un registro continuo 
del comienzo y final de cada parche de vegetación. Además, a cada parche se le midió su 
ancho máximo perpendicular a la línea de la transecta. A partir de estos datos obtuvimos 
los siguientes atributos de la estructura de la vegetación: cobertura basal de los parches de 
vegetación (BC), número de parches de vegetación cada 10 m de transecta (NP10m), 
longitud (VPL) y ancho (VPW) medio de los parches de vegetación y longitud media de los 
parches de suelo desnudo (BSL). En los análisis posteriores solo usamos BC dado que está 
correlacionada con las otras variables (rNP10m = 0,49, p < 0.001; rVPL = 0,49, p < 0.001; rVPW 
= 0,20, p < 0.001; rBSL = -0,67, p < 0.001, n = 194). También sobre esta transecta, en los 
primeros 10 parches de suelo desnudo mayores a 40 cm de longitud, se evaluaron 11 
indicadores del estado de la superficie del suelo: cobertura total del suelo, cobertura aérea 
de pastos y arbustos perennes, cobertura, origen y descomposición del mantillo, cobertura 
de costras biológicas, presencia y rotura de costras, tipo y severidad de erosión, cobertura 
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de materiales depositados, rugosidad de la superficie del suelo, resistencia mecánica a la 
perturbación, test de estabilidad de los agregados del suelo y textura al tacto (Oliva et al., 
2011). Estos datos se combinaron para obtener los tres índices LFA: estabilidad, 
infiltración y reciclaje de nutrientes. Los detalles sobre cómo se combinan estos indicadores 
para obtener los índices LFA ya han sido publicados (Tongway y Hindley, 2004), y por lo 
















Figura 2.1. Ubicación del área de estudio, de los sitios de muestreo (puntos negros) y los límites de 
las Provincias Fitogeográficas. Ver León et al. (1998) para una descripción detallada de la 




















 31  
2.2.3. Datos de sensores remotos 
Los datos satelitales para cada sitio fueron adquiridos de MODIS Land Subsets 
(2010):http://daac.ornl.gov/cgibin/MODIS/GLBVIZ_1_Glb/modis_subset_order_global_co
l5.pl. Se utilizó el producto MOD13Q1, que proporciona 23 datos por año (cada 16 días) 
con un tamaño de píxel aproximado de 250 m × 250 m. Estos datos están geométrica y 
atmosféricamente corregidos, e incluyen un índice de calidad (fiabilidad, que van desde la 
calidad 0 buena calidad de dato a 4 dato faltante) en base a las condiciones ambientales 
en las que fue registrado (Justice et al., 1998). Para cada sitio, se utilizaron 12 imágenes del 
producto MOD13Q1 de la estación de crecimiento (septiembre-febrero) correspondiente al 
año en que se tomaron los datos de campo. Se obtuvieron los siguientes datos: fiabilidad de 
los píxeles y reflectancia en las porciones del espectro electromagnético azul (459-479 nm 
= B) y rojo (R = 620 a 670 nm) visible e infrarrojo cercano (NIR = 841-876) y medio (MIR 
= 2105-2155 nm). Los datos fueron extraídos para el píxel que contiene el sitio muestreado 
a campo. Además, para 65 sitios seleccionados al azar, se extrajeron los datos de una matriz 
de 3 × 3 de píxeles para probar si el área muestreada es homogénea y representativa de un 
área mayor. Cuando el parámetro de fiabilidad fue mayor que 1, los datos de reflectancia 
fueron reemplazados por la media de las fechas más cercanas con fiabilidad 0 o 1 para 
evitar el uso de datos de mala calidad. Esto fue necesario en menos del 5% de los datos. 
Los datos de reflectancia de las 12 fechas fueron promediados, y este promedio se utilizó 
para calcular nueve de los VIs más citados en la literatura (por ejemplo, Silleos et al., 2006) 
y cuyo cálculo es posible a partir de los datos de MODIS (Tabla 2.1). 
2.2.4. Análisis estadístico 
Utilizamos regresiones lineales para evaluar las relaciones entre los datos de campo 
(índices LFA y atributos de la vegetación) y los VIs. Para evaluar el resultado de los 
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modelos de regresión realizados, se utilizó un procedimiento de validación cruzada. Para 
ello, se seleccionaron al azar 154 sitios (79,4% de nuestra base de datos) para generar cada 
modelo predictivo y los 40 sitios restantes (20,6%) se destinaron para la validación. 
Repetimos este proceso 300 veces para calcular el promedio y desviación estándar de los 
parámetros del modelo y su validación. Mediante la comparación de los valores predichos 
frente a los valores observados se calcularon los siguientes indicadores (Cohen et al., 
2003): la raíz cuadrada media del error (RMSE), coeficiente de variación de RMSE, sesgo 
general (overall bias), y la relación de varianza (variance ratio). Los análisis estadísticos se 
realizaron con SPSS para Windows, versión 17.0 (SPSS Inc., Chicago, IL, EE.UU.). 
2.3. Resultados 
 El área de estudio mostró fuertes contrastes ambientales, lo cual se reflejó en la alta 
variabilidad de los atributos estructurales de la vegetación: la cobertura basal de los parches 
de vegetación varió entre 4,5% y 98,5%, y la riqueza de especies de plantas perennes varió 
entre 2 y 36 especies. También se encontró una alta variabilidad en los tres índices LFA: 
estabilidad, infiltración y reciclaje de nutrientes, que variaron entre 17,9% y 68,2%, 25,5% 
y 68,5% y 11,1% y 59,2%, respectivamente (Anexo 2.II). 
 Hallamos una estrecha relación entre los VIs calculados para el píxel en el que se 
realizó el muestreo de campo en cada sitio y los VIs calculados como el promedio de una 
matriz de 3 × 3 pixeles centrados en el punto de muestreo (Anexo 2.III). Esto sugiere que 
los sitios de muestreo se ubicaron en zonas suficientemente homogéneos para evitar 
cualquier desajuste de escala entre el muestreo de campo y los datos MODIS. 
En general, las regresiones ajustadas a las variables estructurales y funcionales 
analizadas mostraron que NDVI, seguido por ARVI y RVI, produjo los coeficientes de 
determinación (R
2
) más altos y el RMSE más bajo y, por lo tanto, fue el mejor predictor de 
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estos atributos de los ecosistemas (Tablas 2.2-6). Los índices SAVI, MSAVI2, EVI y EVI2 
tuvieron una capacidad predictiva intermedia, la cual fue muy similar entre ellos, mientras 
que DVI fue un predictor generalmente más débil de los atributos evaluados. Finalmente, el 
índice con capacidad predictiva más pobre fue el NDWI (Tablas 2.2-6). 
El NDVI explicó aproximadamente el 30% y el 40% de la variabilidad que se halló 
en la riqueza de especies (Tabla 2.3 y Figura 2.2b) y en la cobertura basal (Tabla 2.2 y 
Figura 2.2a), respectivamente. Los modelos ajustados para los índices de LFA de 
infiltración y reciclaje de nutrientes fueron significativos en el 100% de los casos, y 
explicaron aproximadamente el 38% y el 50% de la variabilidad hallada, respectivamente 
(Tablas 2.5 y 2.6, Figuras. 2.2d y 2.2e). El índice de estabilidad se relacionó débilmente 
con los VIs, dado que NDVI fue capaz de predecir alrededor de un 15% de su variabilidad, 
y sólo el 63,6% de los modelos de validación fueron significativos (Tabla 2.4 y Figura 
2.2c). Para los otros atributos estructurales y funcionales medidos, los modelos ajustados 
fueron validados con éxito, ya que las relaciones entre los valores predichos y observados 
fueron significativas en más del 90% de los casos. Las predicciones realizadas a través de 
NDVI mostraron una media similar a la encontrada en el conjunto de datos observados (el 
sesgo general fue cercano a cero en todos los casos) y menor variabilidad (la relación de 





Tabla 2.1. Resumen de las características de los índices de vegetación utilizados. NIR, MIR, R y B son los valores de reflectancia en las bandas 
del infrarrojo cercano, infrarrojo medio, rojo y azul, respectivamente, obtenidos del producto MOD13Q1. 
 
Acrónimo del Índice Algoritmo Descripción y uso Referencia 
NDVI: Índice de 
Vegetación de la 
Diferencia 
Normalizada 
NIR-R / NIR+R Este índice es uno de los más antiguos, más conocido y más frecuentemente usado. La combinación de su 
formulación que utiliza la diferencia normalizada y el uso de las porciones del espectro donde la clorofila t iene la 
mayor absorción y reflectancia hacen que sea un índice robusto en un amplio rango de condiciones. Puede, sin 
embargo, saturarse en condiciones de vegetación densa cuando el índice de área foliar es alto.  
Rouse et al. 
(1973) 
RVI: Índice Relación 
de la Vegetación 
NIR/R Es uno de los índices más simples. RVI es la relación de las bandas de mayor reflectancia y absorción de la 




Diferencial de la 
Vegetación 
NIR-R Este índice es menos afectado por el suelo desnudo que el NDVI, especialmente cuando la cobertura vegetal es 
baja. Sin embargo, este índice no da información adecuada cuando las longitudes de onda reflejadas son afectadas 





Normalizado del Agua 
NIR-MIR / NIR+MIR Este índice es sensible a los cambios en el contenido de agua en los tejidos vegetales, pero es menos sensible a los 
efectos de la atmosfera que el NDVI. Al igual que en el NDVI, no elimina por completo los efectos de reflectancia 
del suelo desnudo.  
Gao (1996) 
SAVI: Índice de 
Vegetación Ajustado al 
Suelo 
NIR-R/ (NIR+R+L)* (1+L) El SAVI minimiza las variaciones de brillo inducidas por el suelo. L es un factor de corrección que varía entre 0 
(cuando la cobertura vegetal es muy alta) a 1 (cuando la cobertura vegetal es  muy baja). El valor de L más 
utilizado normalmente es de 0,5 (cobertura vegetal intermedia). 
Huete (1988) 
MSAVI2: Índice de 
Vegetación Ajustado al 
Suelo Modificado 
[2* NIR +1 – ((2* NIR+1)2 – 
8*(NIR-R)) ^(1/2) ]/2 
Este índice es una modificación del NDVI para zonas con baja cobertura vegetal (< 40%). Es un índice 
particularmente importante para zonas con suelos que poseen diferente comportamiento espectral El MSAVI2 
elimina la necesidad de la especificación del factor L por parte del usuario. 
Qi et al. 
(1994) 




NIR – (2*R–B) / NIR + (2*R–
B) 
El índice ARVI introduce una mejora al NDVI  al ser un índice relativamente resistente a los agentes atmosféricos 
(por ejemplo, aerosoles). Utiliza la reflectancia en la banda del azul para corregir la reflectancia en la banda del  





EVI: Índice de 
Vegetación Mejorado 
2.5*  NIR-R/ (NIR+C1*R-
C2*B+L) 
Es un índice que mejora el NDVI al tener corregir los efectos del suelo desnudo y de los aerosoles atmosféricos. En 
el algoritmo del EVI calculado a partir de datos del sensor MODIS, los coeficientes son: L=1, C1 = 6, C2 = 7.5. 
Huete et al. 
(2002) 
EVI2: EVI de dos 
bandas 
2.5*(NIR-R)/(NIR+2.4*R+1) El índice EVI requiere, para su calculo, la banda del azul y es sensible a las variaciones de reflectancia de la 
misma, lo cual limita su consistencia a través de diferentes sensores. En cambio, el índice EVI2 no requiere la 
reflectancia en la banda  del azul,  dado que ha sido desarrollado aprovechando las propiedades de autocorrelación 
que existe entre las reflectancias en las bandas del rojo y del azul. 




Tabla 2.2. Resumen de los 300 modelos realizados para predecir y validar las relaciones entre los índices de vegetación (VIs) y la cobertura 
basal de la vegetación. b y a  son el origen y la pendiente de los modelos. Los acrónimos de los VIs están definidos en la Tabla 1. Los datos 
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 n = 40 
 












































































































Tabla 2.3. Resumen de los 300 modelos realizados para predecir y validar las relaciones entre los índices de vegetación (VIs) y la riqueza de 
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Tabla 2.4. Resumen de los 300 modelos realizados para predecir y validar las relaciones entre los índices de vegetación (VIs) y el Índice de 




 n = 154 

 n = 40 
 
 












































































































Tabla 2.5. Resumen de los 300 modelos realizados para predecir y validar las relaciones entre los índices de vegetación (VIs) y el Índice de 
Infiltración. El resto de la leyenda es como en la Tabla 2.2. 
¶
 n = 154 

 n = 40 
 
 












































































































Tabla 2.6. Resumen de los 300 modelos  realizados para predecir y validar las relaciones entre los índices de vegetación (VIs) y el Índice de 
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Figura 2.2. Ejemplos de regresiones entre los valores medidos a campo y los valores predichos por los modelos  para cobertura basal de la 
vegetación  (a), riqueza de plantas perennes (b) e índices  LFA  de Estabilidad (c), Infiltración (d) y Reciclaje de Nutrientes (e). Ver resumen de las 
validaciones realizadas de los modelos en las Tablas 2, 3, 4, 5 y 6. La línea de puntos indica la relación 1:1. 
R 2 = 0.15    F= 6.63    p<0.05 
RMSE= 9.32 
CV RMSE= 0.19 
Bias= -4.82 
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R 2 = 0.52    F = 40.58   p<0.001 
RMSE= 5.38 
CV RMSE= 0.18 
Bias= -0.63 
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R 2 = 0.52    F = 16.41    p<0.001 
RMSE= 4.99 
CV RMSE= 0.36 
Bias= -0.01 
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R 2 = 0.39    F= 24.22    p< 0.001 
RMSE= 4.33 
CV RMSE= 0.10 
Bias= - 1.06 
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2.4. Discusión y conclusiones 
En este estudio, se comparó la capacidad de varios VIs para estimar la variabilidad 
espacial de atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas . El NDVI fue el índice 
que mejor predijo la cobertura basal de la vegetación. Esto probablemente se deba a que los 
otros VIs fallan en resolver las limitaciones que posee el NDVI. El índice SAVI fue 
desarrollado como un intento de reducir una de estas limitaciones: el efecto del suelo 
desnudo sobre los datos espectrales. Este índice incluye un factor de ajuste L, el cual es 
función de la densidad de la vegetación. El valor del factor L es crítico para minimizar los 
efectos de las propiedades ópticas del suelo sobre la reflectancia de la vegetación. Huete 
(1988) sugirió un valor óptimo de L = 0,5 para sitios con cobertura de vegetación 
intermedias. Sin embargo, esta asunción no fue muy apropiada para nuestra área de estudio 
debido a que: i) la geología y suelos de la estepa patagónica son muy heterogéneos (del 
Valle, 1998), y diferentes suelos tienen diferente comportamiento espectral; y ii) la 
cobertura vegetal fue muy variable a lo largo del área de estudio (Anexo 2.II). Por lo tanto, 
esta variabilidad en los suelos y en la cobertura vegetal reduce la fiabilidad de los valores 
del índice SAVI. En un intento de mejorar el SAVI, Qi et al. (1994) desarrollaron el índice 
MSAVI2, donde el factor L no es constante y varía inversamente con la cantidad de 
vegetación presente. Sin embargo, esta mejora no evita el ruido causado por los diferentes 
tipos de suelo. El RVI es matemáticamente equivalente al NDVI, pero Jackson y Huete 
(1991) mostraron que NDVI es más sensible que el RVI a las bajas coberturas de 
vegetación, y menos sensible a las altas coberturas. En nuestra área de estudio, donde el 
73,7% de los sitios tienen menos de 40% de cobertura vegetal, el NDVI no satura y, por lo 
tanto, es mejor predictor que RVI. Roujean y Breon (1995) encontraron que el índice DVI 
fue menos afectado por el suelo desnudo que el NDVI
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especialmente a valores bajos de cobertura vegetal. Sin embargo, el DVI fue más afectado 
por las propiedades espectrales y direccionales del canopeo de la vegetación que el NDVI. 
Los sitios del presente estudio van desde las estepas graminosas bajas hasta arbustales altos 
con propiedades del canopeo muy diferentes, lo cual puede tener un fuerte efecto sobre el 
DVI. Para minimizar los efectos de la atmósfera sobre el NDVI, debido a las variaciones 
en el contenido de aerosoles, Kaufman y Tanre (1992) desarrollaron el índice ARVI, que 
incluye correcciones para la dispersión molecular y la absorción del ozono. El ARVI es 
más útil en regiones con alto contenido de aerosoles atmosféricos, incluidas las regiones 
tropicales contaminadas por el humo proveniente de los desmontes y quemas para la 
agricultura. Este no es el caso de la estepa patagónica, donde la atmósfera durante la 
estación de crecimiento es relativamente transparente. El EVI mejora la sensibilidad en las 
regiones con vegetación densa, donde el NDVI puede llegar a saturar, y, además, corrige 
los efectos del suelo desnudo y reduce la influencia de la atmósfera mediante el uso de la 
reflectancia en la banda del azul (Huete et al., 2002). El EVI2 es similar al EVI, pero no 
requiere la reflectancia en la banda azul; este índice aprovecha la relación matemática, sin 
una base física, entre las reflectancias en las longitudes del onda del rojo y del azul  (Jiang 
et al., 2008). El EVI y EVI2 son, por lo tanto, más útiles en aquellas regiones con alta 
biomasa y/o alto contenido de aerosoles atmosféricos. El NDWI varía de acuerdo con el 
contenido relativo de agua de las hojas (Gao, 1996), y por lo tanto podría ser útil en la 
detección de estrés hídrico o sequía. El estado hídrico de la vegetación puede cambiar 
considerablemente en corto plazo (Schwinning y Sala, 2004) y, por lo tanto, este VI no es 
un buen indicador de variables más "lentas", tales como las medidas aquí. Esto podría 
explicar por qué el NDWI fue el predictor más débil de la cobertura basal de la vegetación.
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 En las zonas áridas, se ha hallado que la cobertura vegetal está relacionada con 
diferentes indicadores del funcionamiento de los ecosistemas, tales como la reserva y el 
ciclo de nutrientes del suelo (Maestre y Escudero, 2009), la actividad microbiana (Smith et 
al., 1994) y la infiltración de agua en el suelo (Vásquez -Méndez et al., 2010). Por lo tanto, 
no es sorprendente haber encontrado que los VIs (principalmente NDVI) se relacionaron 
con los índices LFA. Paredes (2011) analizó, en 18 sitios en el sur de la Patagonia, la 
relación entre la biomasa y cobertura de la vegetación con algunos de los VIs utilizado en 
este estudio (NDVI, RVI, IVE, SAVI, MSAVI2 y NDWI) y otros no evaluados aquí 
(OSAVI - Rondeaux et al., 1996- e IPVI -Crippen, 1990-), y también observó que el NDVI 
fue el VI que mejor se correlacionó con dichos atributos de la vegetación. García-Gómez y 
Maestre (2011) calibraron los índices LFA y la cobertura vegetal con el NDVI obtenido del 
Radiómetro Espacial Avanzado de Emisiones Térmicas y Reflexión (ASTER, en inglés), 
en estepas semiáridas del centro de España. Cuando validaron los modelos ajustados, estos 
autores encontraron valores de R
2
 entre 0,53 y 0,75. En nuestro estudio, el NDVI se 
relacionó linealmente con los índices LFA de infiltración y reciclaje de nutrientes (R
2
 
promedio = 0,36 y 0,49, respectivamente), mientras que la relación con el índice de 
estabilidad fue débil (R
2
 promedio = 0,13). En las zonas áridas, la vegetación protege al 
suelo de los procesos de degradación tales como la erosión hídrica y eólica. Sin embargo, 
la débil relación entre los VIs y el índice LFA de estabilidad encontrado aquí sugiere que 
otros factores, además de la vegetación, tienen influencia sobre la estabilidad del suelo. El 
índice de estabilidad está asociado con la cobertura de vegetación, mantillo, costras 
biológicas del suelo y fragmentos gruesos (Tongway y Hindley, 2004). Las costras 
biológicas juegan un papel importante en la estabilización del suelo y en la prevención de 
la erosión en las zonas áridas (Evans y Johansen, 1999). También se han encontrado 
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relaciones positivas entre el NDVI y la actividad fotosintética de las costras biológicas 
(Burgheimer et al., 2006). Esto podría explicar la relación positiva entre el NDVI y el 
índice de estabilidad hallada por García-Gómez y Maestre (2011), dado que las costras 
biológicas son abundantes en los ecosistemas estudiados por estos autores, donde pueden 
llegar a cubrir hasta un 30% del suelo (Maestre et al., 2009, Castillo-Monroy et al., 2011). 
En nuestra área de estudio, sin embargo, la cobertura de costras biológicas es muy baja (<2 
% en todos nuestros sitios de estudio), dado que la textura arenosa del suelo y los fuertes 
vientos característicos de la región no facilitan el desarrollo de estas comunidades (Belnap 
y Lange, 2003). La estabilidad del suelo en estos ecosistemas puede, entonces, estar dada 
por factores abióticos, tales como la formación de los pavimentos de desierto (Cerdà, 
2001), que son muy comunes en nuestra área de estudio debido a la prevalencia de la 
erosión eólica (Rostagno y Degorgue, 2011). Por lo tanto, sitios con diferente cobertura 
vegetal pueden alcanzar valores similares de índice de estabilidad; en algunos casos, la 
estabilidad está dada por la cobertura vegetal, y en otros por la presencia de pavimentos de 
desierto. De manera tal que las variaciones en el índice de estabilidad pueden no estar 
relacionadas con las variaciones en la cobertura vegetal, y por lo tanto este atributo 
funcional no se puede predecir satisfactoriamente a partir de los VIs. 
 El NDVI predijo el 31% de la variabilidad en la riqueza de especies de plantas, un 
resultado probablemente dado por la relación lineal positiva entre la cobertura vegetal y la 
riqueza de especies observada en nuestros sitios (r = 0,60, p <0,001). Los atributos de la 
biodiversidad de plantas han sido propuestos como un buen predictor del funcionamiento 
de los ecosistemas en las zonas áridas (Maestre et al., 2012), y también están relacionados 
con la aparición de los procesos de desertificación en estas áreas (Jauffret y Lavorel, 2003). 
La forma de la relación entre la riqueza de especies de plantas y la productividad primaria 
 45 
neta, la biomasa o la cobertura vegetal, y el mecanismo causal  detrás del patrón  observado 
es un tema de gran interés en ecología (Grace, 1999; Waide et al., 1999; Mittelbach et al., 
2001). De acuerdo a las hipótesis más difundidas, la riqueza de especies primero se 
incrementa y luego disminuye con la productividad, produciendo una relación de tipo 
unimodal (por ejemplo, Grime, 1973; Rosenzweig, 1992). Según Grime (1973), la riqueza 
máxima se alcanza con un nivel de biomasa de 500 g·m
–2
. En la estepa patagónica, la 




 (Paruelo et al., 2004), por lo que 
se encontraría dentro del rango donde se podría esperar una relación lineal y positiva entre 
la riqueza de especies y la biomasa. Esto podría explicar la relación positiva que 
encontramos en este estudio entre la riqueza de especies de plantas con la cobertura vegetal 
y el NDVI a escala regional. Independientemente de los mecanismos subyacentes a las 
relaciones encontradas, que no pueden ser dilucidados con las mediciones tomadas en este 
estudio, nuestros resultados muestran que los VIs podrían utilizarse para predecir las 
variaciones en la riqueza de especies en los ecosistemas de las zonas áridas. Dada la 
importancia de la biodiversidad para la evaluación del funcionamiento de los ecosistemas, 
son necesarias futuras investigaciones sobre la forma en que se podría monitorear esta 
variable mediante sensores remotos. Nuestros resultados muestran el potencial de las 
imágenes MODIS para evaluar la variabilidad de los atributos estructurales y funcionales 
de los ecosistemas sobre grandes áreas, sin embargo esto tiene algunas limitaciones que 
deben ser tenidas en cuenta: i) el promedio de los modelos ajustados tiene en todos los 
casos valores de R
2
 menores a 0,50. Modelos con mayor capacidad de predicción podrían 
ser generados por el uso de herramientas de teledetección más avanzadas, tales como 
sensores que recogen datos en un gran número de canales espectrales de porciones 
estrechas del espectro electromagnético.  Utilizando este tipo de datos hiperespectrales, los 
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VIs se podrían mejorar mediante el uso de bandas estrechas que los hagan menos sensible a 
las variaciones en las condiciones de iluminación, la geometría de observación, las 
propiedades del suelo y la interferencia atmosférica. Índices desarrollados a partir del 
sensor Espectrómetro de Imágenes de Media Resolución (MERIS, en inglés), como el  
MTCI (Índice de Clorofila Terrestre de MERIS, Dash y Curran, 2004) o el MGVI (Índice 
Global de Vegetación de MERIS, Gobron et al., 1999), pueden ser utilizados como una 
alternativa a los VIs derivados de MODIS.  Las imágenes del sensor MERIS tienen 15 
bandas en porciones estrechas (~10 nm) de los sectores visible e infrarrojo cercano del 
espectro electromagnético, poseen una resolución espacial moderada (tamaño de pixel 
~300 m) y una cobertura global con una resolución temporal de dos a tres días (Rast et al., 
1999). Sin embargo, este sensor ya no se encuentra operativo 
(http://www.esa.int/Our_Activities/Observing_the_Earth/Envisat/ESA_declares_end_of_m
ission_for_Envisat), por lo que el monitoreo a futuro con estos índices no es posible. Otras 
fuentes de imágenes hiperespectrales, por el momento, son muy costosas y cubren áreas 
pequeñas, por lo tanto no podrían ser utilizadas para monitorear grandes superficies si no 
se cuenta con los recursos económicos necesarios, ii) El NDVI puede cambiar rápidamente 
con las condiciones ambientales (por ejemplo, después de una lluvia), por lo tanto podría 
no ser un buen indicador de los atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas (los 
cuales cambian más lentamente). Esta limitación podría reducirse usando la media del 
NDVI de la estación de crecimiento en lugar del NDVI de una sola fecha, tal como 
realizamos en este estudio, y iii) otra posible limitación de las imágenes MODIS es su 
resolución espacial (tamaño del pixel de 250 m × 250 m), lo cual podría hacer a estas 
imágenes inapropiadas para su uso en ecosistemas cuya heterogeneidad espacial posee una 
escala de grano más fino. 
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En general, los resultados de este estudio sugieren que los VIs obtenidos del sensor 
MODIS, y NDVI en particular, pueden ser utilizados para estimar la variabilidad espacial 
de importantes atributos funcionales y estructurales de los ecosistemas en la estepa 
patagónica a escala regional. Nuestros resultados son un paso importante hacia la 
generalización del uso de las imágenes MODIS, las cuales son gratuitas y poseen un buen 
balance entre la resolución espacial y temporal, para monitorear los cambios en la 
estructura y funcionamiento de los ecosistemas que podrían estar relacionados con el inicio 
de los procesos de desertificación en las zonas áridas. Para lograr este objetivo, el siguiente 
paso será repetir los muestreos de campo en cada sitio, y evaluar el desempeño del NDVI 
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3.1. Introducción 
Los ecosistemas de las zonas áridas cubren aproximadamente el 41% de la 
superficie terrestre y proporcionan hábitat y otros servicios ecosistémicos a un tercio de la 
población mundial (Millennium Ecosystem Assessment 2005). A nivel global, las zonas 
áridas son principalmente utilizadas como tierras de pastoreo, en las cuales la vegetación 
natural es utilizada como fuente de forraje por el ganado doméstico (Asner et al. 2004). La 
productividad primaria neta aérea (ANPP) es un atributo clave de los ecosistemas dado que 
está estrechamente relacionada con el flujo de energía y los ciclos de carbono y nutrientes 
(Chase et al. 2000), y, por lo tanto, ha sido propuesta como un estimador integral del 
funcionamiento ecosistémico (McNaughton et al. 1989). Una mejor comprensión sobre los 
factores que controlan la ANPP permitiría avanzar en el conocimiento de la estructura y 
funcionamiento de los ecosistemas  (Huxman et al. 2004), particularmente en las tierras de 
pastoreo. En estos ecosistemas, la magnitud y estacionalidad de ANPP determina la 
disponibilidad de forraje y restringe la capacidad de carga de herbívoros (Oesterheld et al. 
1992). Por lo tanto, comprender qué factores controlan los patrones espacio-temporales de 
ANPP puede ayudar en gran medida a los responsables de la gestión del manejo de las 
tierras de pastoreo a promover un uso más eficiente y sustentable de los pastizales (Graetz 
1991). Además, clarificar de qué manera el clima afecta la ANPP es critico para predecir el 
impacto del cambio climático global sobre el funcionamiento y la provisión de servicios 
ecosistémicos de las zonas áridas  (Knapp et al. 2002). 
En los últimos años ha habido un progreso significativo en la comprensión de los 
factores que controlan la ANPP de las zonas áridas a tanto a escala regional como a escala 
continental, derivado principalmente de análisis correlativos (por ejemplo, Sala et al., 
1988; Paruelo et al.,  1999; Bai et al., 2008). Estos estudios han revelado que una gran 
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proporción de la variación en la ANPP se puede explicar por su relación positiva con la 
precipitación media anual. Otros dos atributos de los ecosistema que relacionan ANPP y 
precipitación han sido propuestos: la eficiencia del uso de las precipitaciones (PUE, 
cociente entre la ANPP anual y la precipitación anual; Le Houérou 1984) y la respuesta 
marginal a las precipitaciones (PMR, la pendiente de la relación entre la precipitación 
anual y la ANPP anual; Verón et al., 2005). Le Houérou (1984) propuso que PUE es una 
medida integral eficaz para evaluar la respuesta de ANPP a los cambios espacio-temporales 
en la precipitación. Este autor sugiere que PUE tiene un valor estable en las zonas áridas de 
todo el mundo. En consecuencia, desvíos espacio-temporales del valor medio de PUE 
podrían ser interpretados como un indicador de desertificación (Justice et al., 1991; Prince 
et al., 1998). Sin embargo, varios estudios han demostrado que PUE varía con los cambios 
en las precipitaciones, la temperatura, el contenido de nutrientes y características de la 
vegetación (Paruelo et al., 1999; Huxman et al., 2004; Bai et al., 2008). Verón et al. (2005) 
demostraron que PUE es una medida de la eficiencia, ya que expresa la cantidad de ANPP 
derivada de todas las entradas de precipitación, mientras que PMR proporciona 
información sobre la sensibilidad de la vegetación a los cambios interanuales en la 
precipitación. 
La mayor parte de nuestro conocimiento acerca de los factores que controlan ANPP 
en las zonas áridas proviene de estudios llevados a cabo a través de gradientes ambientales 
naturales (por ejemplo, Sala et al., 1988; Paruelo et al., 1999; Ma et al., 2010). Si bien 
estos gradientes proporcionan una valiosa herramienta para la comprensión de los 
mecanismos que controlan los procesos ecosistémicos, tales como ANPP (Sagarin y 
Pauchard, 2010), múltiples factores bióticos y abióticos co-varían a lo largo de los 
gradientes naturales, y a menudo es difícil separar sus efectos independientes. Esto puede 
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conducir a errores en la interpretación de algunos resultados; por ejemplo, algunos estudios 
han demostrado que PUE disminuye (Huxman et al., 2004) o aumenta (Bai et al., 2008) 
con el incremento de la precipitación media anual. Estos resultados contrastantes pueden 
deberse a que otros factores de control pueden confundir los efectos de la precipitación 
sobre ANPP y PUE. Algunos de estos factores son características estructurales de la 
vegetación, tales como la riqueza de especies y el balance entre pastos y arbustos, los 
cuales desempeñan un rol importante como factores de control del funcionamiento de los 
ecosistemas en las zonas áridas (Aguiar et al., 1996; Eldridge et al., 2011;. Maestre et al., 
2012). De hecho, atributos tales como la riqueza de especies a menudo han sido propuestos 
como críticos para mantener y mejorar ANPP y funciones relacionadas de los ecosistemas 
en los pastizales en todo el mundo (por ejemplo, Flombaun y Sala, 2008; Zavaleta et al., 
2010). Del mismo modo, la densidad de plantas ha sido hallada como un factor de control 
significativo de la respuesta de ANPP frente a eventos de sequía en pastizales semiáridos 
(Yahdjian y Sala, 2006). A pesar de la reconocida importancia de la estructura de la 
vegetación como un importante control del funcionamiento de los ecosistemas, en la 
actualidad faltan estudios que evalúen cómo la riqueza de especies y la cobertura modulan 
el control que ejerce el clima sobre ANPP, PUE y PMR a escala regional. Tales estudios 
son necesarios para mejorar la precisión de los modelos que tienen como objetivo predecir 
los cambios en ANPP en respuesta al clima (por ejemplo, Lee et al., 2010), en particular en 
el contexto de los cambios rápidos que están ocurriendo en el clima y en la vegetación 
(Grimm et al. 2013). 
En este estudio se evaluó la importancia relativa de factores abióticos (clima) y 
bióticos (estructura de la vegetación) como controles de las variaciones regionales en 
ANPP, PUE y PMR. Para ello,  aprovechamos la heterogeneidad en la estructura de la 
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vegetación y la amplia variación climática que se encuentran en los pastizales naturales de 
la Patagonia, uno de los ecosistemas de tierras de pastoreo más grandes del mundo. 
Específicamente, se evaluó cómo la temperatura y la cantidad y distribución estacional de 
la precipitación pueden interactuar con la cobertura de pastos y arbustos y con la riqueza de 
especies para influir sobre ANPP, PUE y PMR; para ello se utilizó un modelo a priori de 
causas-efectos (Figura 3.1) y  se analizó mediante modelos de ecuaciones estructurales 
(SEM; Grace, 2006). El modelo a priori se basa en el conocimiento generado en estudios 
anteriores, tanto experimentales como observacionales, realizados en varios ecosistemas de 
zonas áridas del mundo (por ejemplo, Sala et al., 1988; Paruelo et al., 1999; Bai et al., 
2008; Flombaum y Sala, 2008; Zavaleta et al., 2010). En los ecosistemas relativamente 
poco disturbados, el clima ejerce el principal control sobre la estructura y funcionamiento 
del ecosistema a escalas geográficas amplias (Chapin et al., 2011). Sin embargo, en los 
pastizales de Patagonia, más de 100 años de pastoreo han inducido fuertes cambios en la 
estructura de los ecosistemas (por ejemplo, León y Aguiar, 1985; Bisigato y Bertiller, 
1997), lo cual podría debilitar la relación entre el clima y la estructura de la vegetación, y 
por lo tanto incrementar el rol de los atributos estructurales como factores de control del 
funcionamiento de los ecosistemas. Por tanto, nuestra hipótesis es que la estructura de la 
vegetación es tan importante como el clima como factor de control de las variaciones en 
















Figura 3.1. Modelo conceptual a priori que muestra las vías por las cuales las variables climáticas 
pueden afectar directa o indirectamente (a través de su influencia en la estructura de la vegetación) 
a los atributos funcionales de los ecosistemas. Flechas en un solo sentido indican un hipotético 
efecto causal de una variable sobre otra. Flechas bidireccionales indican correlación sin relación 
causal. MAT: temperatura media anual. MAP: precipitación media anual. %PSS: proporción de la 
precipitación que cae en primavera-verano. GC: cobertura de pastos. SC: cobertura de arbustos. SR: 
riqueza de especies. ANPP: productividad primaria neta aérea. PUE: eficiencia de uso de las 
precipitaciones. PMR: respuesta marginal a las precipitaciones. 
 
3.2. Materiales y Métodos 
3.2.1. Área de estudio 
El área de estudio comprende aproximadamente 800.000 km
2
 que representan el 
90% de la superficie de la región patagónica (sur de la República Argentina, Figura 3.2, 
Tabla 3.1). La vegetación está dominada por estepas graminosas, estepas arbustivo-
graminosas, arbustales y semidesiertos (Soriano, 1956). Los suelos dominantes son de 
texturas arenosas y franco-arenosas y pertenecen principalmente a los ordenes Aridisoles y 
Entisoles (del Valle, 1998). La precipitación y la temperatura media anual se hallan entre 
100 y 750 mm y entre 4.5°C y 16°C, respectivamente. El pastoreo con herbívoros 



























Figura 3.2. Ubicación de los sitios de muestreo (puntos negros), con algunos ejemplos de los tipos 




Tabla 3.1. Atributos estructurales y funcionales de los sitios estudiados (n=311). Las abreviaturas 
son como en la Figura 3.1. 
Variable Media Desvío estandar Mínimo Máximo
MAP (mm.año
-1
) 261.8 107.5 110 742
%PSS 40.8 6.9 24.2 55.0
MAT (°C) 9.6 2.4 4.7 15.5
GC (%) 17.9 16.6 0 93.4
SC (%) 21.5 11.2 0 65.6
SR (número de especies) 15 6.8 2 40
ANPP (sin unidades) 5.2 1.8 2.3 12.9
PUE   10
3 
(sin unidades) 21.0 6.7 7.1 52.4
PMR  10
3 
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3.2.2. Datos de la vegetación 
Se estudiaron 311 sitios, que forman parte de la red MARAS (acrónimo de 
“Monitoreo Ambiental para Zonas Áridas y Semiáridas") (Figura 3.2; Oliva et al., 2011). 
Los sitios están ubicados en zonas planas (pendiente <10%) dentro de establecimientos 
ganaderos que poseen la diversidad de ganado y el tipo de manejo de los pastizales típicos 
de la región. Dado que el área muestreada en cada sitio es más pequeña que el tamaño de 
píxel del sensor MODIS (Moderate Resolution Imaging Spectroradiometer) que se utilizó 
para estimar ANPP (ver más abajo), los sitios de muestreo fueron ubicados en áreas 
homogéneas para asegurar que el área muestreada sea representativa de los píxeles de 
MODIS (Gaitán et al., 2013). Dentro de cada sitio, se colocaron dos transectas de 50 m de 
largo sobre las cuales se realizó el censo de vegetación de acuerdo al método de 
intercepción de puntos (Müller-Dombois y Ellenberg 1974). A lo largo de cada transecta, 
se registró el tipo cobertura (especies de plantas, suelo desnudo o mantillo) interceptada 
cada 20 cm (500 registros por sitio). El número de especies de plantas perennes registrado 
en estas transectas se utilizó como indicador de la riqueza de especies. El porcentaje de 
cobertura de una especie dada se calculó como el número total de registros para esa especie 
en relación a los 500 registros del sitio. Los datos de cobertura de cada especie fueron 
agrupados en dos grupos funcionales: pastos y arbustos; los cuales representaron el 94,4% 
± 7,6 (media ± desviación estándar) de la cobertura total de la vegetación en el total de los 
sitios de estudio. 
3.2.3. Datos climáticos 
Precipitación 
Se obtuvieron mapas mensuales de precipitación a lo largo del área de estudio 
desde enero de 2000 hasta diciembre de 2011 mediante la interpolación de datos de 
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precipitación mensual de 185 estaciones meteorológicas utilizando el método Ordinary 
Kriging (Goovaerts 1997, ver Anexo 3.I). A partir de estos mapas, se extrajeron los datos 
de precipitación mensual estimada para cada sitio y se calculó la precipitación media anual 
y la proporción de la precipitación anual que cae durante la primavera y el verano (octubre-
marzo). 
Temperatura 
La temperatura para cada sitio se estimó utilizando el producto del sensor MODIS 
“Land Surface Temperature (LST) and Emissivity” (MOD11A2), que proporciona 
estimaciones de temperatura del día y la noche con una resolución espacial de un kilómetro 
cada ocho días (Wan y Li 1997). Las estimaciones de temperatura derivadas de MOD11A2 
son un muy buen indicador de la temperatura registrada en estaciones climáticas del área 
de estudio (r
2
 = 0,93; Gaitán et al., 2011). Por lo tanto, se utilizaron los datos MOD11A2 
para obtener la temperatura media anual del período 2000-2011 para cada sitio. 
3.2.4. Estimación de ANPP, PUE y PMR 
Se utilizó el Índice de Vegetación de la Diferencia Normalizada (NDVI) para 
estimar la ANPP en nuestros sitios de estudio. Varios estudios han demostrado que la 
integral anual del NDVI (NDVI-I) es un buen estimador de ANPP (Tucker et al., 1983; 
Prince, 1991). En la estepa patagónica, Paruelo et al. (2004) encontraron una relación 
altamente significativa (r
2
 = 0,84; p<0,001) entre el NDVI y la ANPP medida a través de 
cortes de biomasa. Los datos de NDVI para cada sitio fueron adquiridos utilizando el 
producto MOD13Q1 del sensor MODIS, que proporciona 23 datos por año (cada 16 días) 
con un tamaño de píxel de 250 m × 250 m. Estos datos están geométrica y 
atmosféricamente corregidos, e incluyen un índice de fiabilidad de la calidad de los datos 
en función de las condiciones ambientales en las que fueron registrados. Este índice de 
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fiabilidad varía entre 0 (dato de buena calidad) hasta 4 (dato ausente o de mala calidad) 
(Justice et al. 2002). Como sustituto de la ANPP para las 11 estaciones de crecimiento 
(2000-2001 a 2010 -2011), se calculó NDVI-I como la sumatoria de los 23 datos de NDVI 
desde julio hasta junio del año siguiente. Cuando el índice de fiabilidad del pixel fue mayor 
que 1, y para evitar el uso de datos de mala calidad, los datos de NDVI fueron sustituidos 
por la media de las fechas más cercanas con índice de 0 o 1. Este reemplazo fue necesario 
en menos del 5% de los datos utilizados. 
Se calculó PUE para cada sitio como el cociente entre la ANPP media de las 11 
estaciones de crecimiento y su correspondiente precipitación media anual. Para calcular 
PMR, primero se analizó la relación entre la precipitación anual y la ANPP mediante 
regresión lineal simple. Para ello, 70 períodos diferentes  de precipitaciones acumuladas, 
que van desde 6 a 12 meses, fueron considerados (Anexo 3.II). La precipitación acumulada 
durante los doce meses de marzo a febrero del año siguiente (APMar-Feb) fue el período que 
mejor explicó las variaciones interanuales de ANPP (r
2
 medio = 0,41; p<0,05 en el 72% de 
los sitios estudiados; Anexo 3.II). Por lo tanto, la PMR para cada sitio se calculó como la 
pendiente de la regresión lineal entre APMar-Feb y ANPP. 
3.2.5. Análisis de datos 
Se utilizó SEM para evaluar la importancia relativa y los efectos directos e 
indirectos del clima y la estructura de la vegetación (riqueza de especies y cobertura de 
pastos y arbustos) como factores de control de las variaciones en ANPP, PUE y PMR 
(Figura 3.1). No se incluyeron en el modelo a priori variables estructurales tales como la 
relación entre especies C3 and C4 y la cobertura y diversidad de especies anuales dado que 
solo tres especies de pastos C4 fueron halladas en nuestros sitios de estudio (lo cual 
corresponde a menos del 4% del número de especies de pastos registradas) y la cobertura 
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media de especies anuales fue inferior al 1%. Se construyeron modelos separados para 
ANPP, PUE y PMR. Se utilizaron los estadísticos 
2
, el Índice de Ajuste Normado (NIF) y 
el Error Cuadrático Medio de Aproximación (RMSEA) como medidas de la bondad de 
ajuste del modelo a nuestros datos (Grace, 2006). La estimación de los coeficientes del 
modelo se realizó mediante la técnica de máxima verosimilitud, estos coeficientes son 
equivalentes al coeficiente de regresión parcial estandarizado, y se interpretan como el 
efecto relativo de una variable sobre otra (Grace, 2006). 
  Para tener en cuenta los posibles efectos causados por la estructura espacial de los 
datos, se analizó la autocorrelación espacial de los residuales de los modelos SEM 
realizados. Dado que se halló autocorrelación espacial a escalas espaciales pequeñas en 
estos residuos (Anexo 3.III), se realizaron modelos SEM adicionales en los que solo se 
incluyeron sitios separados por distancias mayores a 40 km, que es la distancia en la cual la 
autocorrelación espacial en ANPP, PUE y PMR fue más fuerte (según el análisis de 
correlogramas, datos no mostrados). Los residuales de estos modelos SEM reducidos, 
realizados con 192 sitios, no mostraron autocorrelación espacial (Anexo 3.III) Los 
coeficientes de estos modelos fueron muy similares a los de los modelos que incluyeron 
todos los sitios (Anexo 3.IV). Por lo tanto, concluimos que la autocorrelación espacial 
observada a escalas espaciales pequeñas no afectó significativamente nuestros resultados, y 
por lo tanto, en este estudio, sólo presentamos los resultados de los modelos que contienen 
todos los sitios de muestreo. 
El análisis de Ordinary kriging fue realizado con ArcGIS 10.0 (ESRI, 2011), el 
análisis SEM fue realizado con AMOS 18.0.0 (SPSS 2009) y el análisis de autocorrelación 
fue realizado con GS
+
 Version 9 (Gamma Software Design, 2008). 
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3.3. Resultados 
El modelo a priori SEM explicó entre el 50% y el 60% de la variación en la 
cobertura de pastos y en la riqueza de especies; en cambio, sólo fue capaz de explicar 
menos del 15% de la variación en la cobertura de arbustos. Además, los SEM explicaron 
más del 60% de la variación hallada en ANPP y PUE, mientras que sólo explicaron ~30% 
de la variación en PMR. 
3.3.1. Relaciones entre el clima y la estructura de la vegetación 
La temperatura tuvo un efecto positivo directo fuerte y un efecto negativo 
moderado sobre la cobertura de pastos y arbustos, respectivamente (Figura 3.3). La 
temperatura también tuvo un fuerte efecto negativo sobre la riqueza de especies; 
aproximadamente la mitad de este efecto fue directo, y la otra mitad estuvo mediada por su 
relación con la cobertura de pastos y con la cobertura de arbustos, las cuales también se 
relacionaron con la riqueza de especies (véase más adelante; Figuras 3.3 y 3.4). La 
distribución estacional de la precipitación mostró una relación más estrecha con la 
estructura de la vegetación que la precipitación media anual. La proporción de la 
precipitación que cae en primavera-verano se relacionó positivamente con la cobertura de 
pastos, la cobertura de arbustos y la riqueza de especies, mientras que la precipitación 
media anual sólo tuvo una relación positiva sobre la cobertura de pastos (Figura 3.3). El 
efecto positivo directo de la proporción de la precipitación de primavera-verano sobre la 
cobertura de pastos fue ligeramente superior al efecto sobre la cobertura de arbustos. La 
proporción de la precipitación de primavera-verano también se relacionó positivamente con 
la riqueza de especies; cerca de la mitad de esta relación fue directa y la otra mitad fue 
indirecta (Figura 3.4c). Tanto la cobertura de pastos como la de arbustos tuvieron un efecto 
positivo sobre la riqueza de especies, pero la magnitud del efecto de la cobertura de pastos 
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fue más del doble que la de la cobertura de arbustos (Figura 3.3). La cobertura de pastos y 
la de arbustos se correlacionaron negativamente (Figura 3.3). 
3.3.2. Efectos directos e indirectos del clima y la estructura de la vegetación sobre 
ANPP; PUE y PMR 
El efecto estandarizado total derivado de los SEM mostró que los atributos 
estructurales de la vegetación y las variables climáticas tuvieron similar peso como factores 
de control de las variaciones en los atributos funcionales de los ecosistemas. La cobertura 
de pastos tuvo el mayor efecto total sobre ANPP (0,58), PUE (0,55) y PMR (0,41). Entre 
las variables climáticas, la precipitación media anual tuvo el mayor efecto sobre ANPP 
(0,51) y PUE (-0,41), mientras que la proporción de la precipitación que cae en primavera-
verano fue la variable climática que mayor efecto tuvo sobre PMR (0,36; Figura 3.5). 
Aproximadamente el 85% del efecto que tuvo la cobertura de pastos sobre los atributos 
funcionales fue directo; el resto fue indirecto, mediado por su relación con la riqueza de 
especies. La cobertura de arbustos y la riqueza de especies también tuvieron un efecto 
positivo directo sobre ANPP, PUE y PMR, pero la magnitud de estos efectos fueron de 
alrededor del 30% y 50% del efecto de la cobertura de pastos (Figura 3.5). La mayor parte 
del efecto de la precipitación sobre ANPP fue directo (66%), y el resto fue mediado por el 
efecto positivo que la precipitación tiene sobre la cobertura de pastos (Figura 3.3 y Figura 
3.5a). La relación positiva entre la precipitación y la cobertura de pastos compensó 
parcialmente entre un 25% y un 50%, el efecto directo negativo que la precipitación tuvo 
sobre PUE y PMR, respectivamente (Figura 3.5b,c). La temperatura media anual tuvo un 
fuerte efecto negativo indirecto sobre ANPP y PUE, el cual fue mediado por el efecto 
negativo que la temperatura tuvo sobre la cobertura de pastos y la riqueza de especies y por 
el efecto positivo que tuvo sobre la cobertura de arbustos (Figura 3.5a,b). La temperatura 
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también tuvo un efecto positivo directo sobre PMR, el cual fue parcialmente compensado 
(60%) por su efecto negativo sobre la cobertura de pastos y la riqueza de especies (Figura 
3.5c). La proporción de la precipitación que cae en primavera-verano mostró un fuerte 
efecto positivo sobre ANPP, PUE y PMR. La mayor parte de estos efectos fue indirecto, 
mediado principalmente por el efecto positivo sobre la cobertura de pastos y, en menor 
medida, sobre la cobertura de arbustos y la riqueza de especies (Figura 3.5a,b,c,). La 
proporción de la precipitación de primavera-verano también tuvo un efecto positivo directo 




























































3.3. Modelos de ecuaciones estructurales para (a) productividad primaria neta aérea (ANPP), (b) 
eficiencia de uso de las precipitaciones (PUE) y (c) respuesta marginal a las precipitaciones (PMR). 
Flechas en un solo sentido indican un hipotético efecto causal de una variable sobre otra. Flechas 
bidireccionales indican correlación sin relación causal. Los números adyacentes a las flechas son 
coeficientes que indican la magnitud del efecto. El ancho de las flechas es proporcional a la 
magnitud de los coeficientes. Flechas completas indican relaciones positivas y fechas de puntos 
indican relaciones negativas. Las relaciones no significativas (p>0,05) fueron eliminadas. Las 
fechas grises indican las relaciones comunes a los tres modelos; los coeficientes asociados a estas 
flechas son iguales en los tres modelos, y por lo tanto solo se muestran en (a). El r
2
 próximo a las 
variables respuesta indica la proporción de la varianza explicada. Estadísticos de bondad de ajuste: 
prueba de Chi-cuadrado (
2
=0,18; P=0,67; df=1), Índice de Ajuste Normado (NFI=0,99) y Error 
Cuadrático Medio de Aproximación (RMSEA<0,0001). *P<0,05; **P<0,01; ***P<0,001. Las 





















































Figura 3.4. Efectos estandarizados directos (blanco), indirectos (gris) y totales (negro) de la 
precipitación media anual (MAP), proporción de la precipitación que cae en primavera-verano 
(%PSS) y la temperatura media anual (MAT) sobre la cobertura de pastos (a), la cobertura de 
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Figura 3.5. Efectos estandarizados directos (blanco), indirectos (gris) y totales (negro) de la 
precipitación media anual (MAP), proporción de la precipitación que cae en primavera-verano 
(%PSS), temperatura media anual (MAT), cobertura de pastos (GC), cobertura de arbustos (SC) y 
la riqueza de especies (SR) sobre indicadores de (a) la productividad primaria neta aérea (ANPP), 
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3.4. Discusión 
Nuestros resultados proporcionan un importante avance en el conocimiento de las 
relaciones entre el clima y la estructura y funcionamiento de los ecosistemas, lo que sería 
muy difícil de obtener mediante experimentos factoriales a pequeña escala o estudios 
empíricos bivariados. De acuerdo a nuestras hipótesis, hallamos que los atributos 
estructurales de la vegetación explicaron una porción significativa y única (es decir, 
independiente de la explicada por el clima) de la variabilidad hallada en los atributos 
funcionales de los ecosistemas a escala regional, la cual fue tan importante como la 
explicada por el clima. Estos resultados realzan la importancia de tener en cuenta tanto las 
variables climáticas como la estructura de la vegetación cuando se modela la ANPP y 
funciones relacionadas a escala regional, y sugieren que el impacto humano (por ejemplo a 
través del manejo del pastoreo) puede tener un fuerte impacto en la dinámica de la ANPP a 
través de las modificaciones inducidas en la estructura de la vegetación.  
3.4.1. Efectos del clima sobre la estructura de la vegetación  
Se encontró que la temperatura y la cantidad y la distribución estacional de la 
precipitación fueron controles importantes de la estructura de la vegetación en los 
pastizales naturales de la Patagonia. Sin embargo, el clima explicó menos del 60% de la 
variación de la cobertura de pastos y de la riqueza de especies, y menos del 15% de la 
variación de la cobertura de arbustos. Estos resultados sugieren que otros factores, como el 
uso antrópico, y las características geomorfológicas y edáficas (Jobbágy et al., 1996) 
ejercen un control significativo sobre la estructura de la vegetación. La introducción de la 
ganadería en la Patagonia hace más de 100 años ha inducido cambios en la estructura de la 
vegetación de los pastizales (por ejemplo, León y Aguiar, 1985; Bisigato y Bertiller, 1997). 
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Estos cambios podrían explicar, al menos parcialmente, estas variaciones en los atributos 
estructurales de la vegetación que no fueron explicados por el clima. 
En nuestra área de estudio, la cobertura de arbustos aumentó, y la cobertura de 
pastos y la riqueza de especies disminuyeron, hacia las zonas más calidas, más secas y con 
un régimen de precipitaciones concentradas en invierno. Otros estudios han mostrado cómo 
la vegetación de la estepa patagónica varía de pastizales graminosos a arbustales a lo largo 
de gradientes de disminución de las precipitaciones (Bertiller et al., 1995; Jobbágy et al., 
1996). Esto podría ser debido al extenso sistema radical de los arbustos, lo que les permite 
utilizar el agua almacenada en las capas más profundas del suelo (Fernández y Paruelo, 
1988). Nuestros resultados apoyan el modelo conceptual propuesto por Sala et al. (1997) 
para describir el balance pastos/arbustos en las zonas áridas. Según este modelo, las 
precipitaciones  de verano favorecerán especies como los pastos que tienen raíces poco 
profundas. Las precipitaciones de invierno es más probable que infiltren en el suelo y el 
agua se almacene en capas subsuperficiales, favoreciendo las especies de raíces profundas, 
tales como los arbustos. 
Tanto los factores bióticos (cobertura de pastos y arbustos) como los abióticos 
(variables climáticas) tuvieron influencia sobre la riqueza de especies, explicando un 52% 
de su variación. La riqueza de especies aumentó con la cobertura vegetal, aunque el 
impacto de la cobertura de pastos fue mayor que la de arbustos. La temperatura media 
anual fue la variable climática que tuvo mayor efecto (negativo) sobre la riqueza de 
especies, mientras que la proporción de la precipitación que cae en primavera-verano y la 
precipitación media anual tuvieron efectos positivos.  La magnitud de los efectos directos e 
indirectos de la temperatura sobre la riqueza de especies fue similar. La evapotranspiración 
y el estrés por sequía se incrementan al aumentar la temperatura en ecosistemas limitados 
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por agua, esto podría explicar la relación negativa que encontramos entre la temperatura y 
la riqueza de especies. La proporción de la precipitación que cae en primavera-verano 
mostró una relación positiva con la riqueza de especies; aproximadamente la mitad de este 
efecto fue indirecto (a través de su impacto positivo en la cobertura de pastos), y la otra 
mitad fue un efecto directo. La distribución intra-anual de precipitación ha sido reconocida 
como un factor de control de la riqueza de especies, dado que las plantas han diversificado 
las estrategias de uso frente a la distribución estacional de la precipitación (Dodd et al., 
1998). En nuestros sitios de estudio, el patrón de distribución de la precipitación varió 
desde lluvias marcadamente otoño-invernales (hasta 75,8% de la precipitación caída en 
este período) hasta una distribución uniforme durante todo el año (45,0% de la 
precipitación caída en otoño-invierno). La distribución uniforme de las lluvias durante el 
año podría favorecer la coexistencia de especies que explotan los recursos de agua del 
suelo con diferentes estrategias espacio-temporales, mientras que la precipitación altamente 
concentrada en invierno podría limitar la misma. 
3.4.2. Efectos directos e indirectos del clima y la estructura de la vegetación en 
ANPP, PUE y PMR  
La cobertura vegetal fue el principal factor de control de las variaciones en el 
funcionamiento del ecosistema y tuvo un efecto positivo en la ANPP, PUE y PMR. En los 
ecosistemas con escasa vegetación (cobertura vegetal total <100%), como los analizados en 
este estudio, la cobertura vegetal puede ser un buen indicador del índice de área foliar 
(IAF). Estudios previos han encontrado relaciones positivas entre la cobertura y la fracción 
de la radiación fotosintéticamente activa absorbida por la vegetación cuando la cobertura es 
menor al 100% (Chen et al., 2009). Carlson y Ripley (1997) sugirieron también que la 
cobertura vegetal, más que el IAF, es la principal variable que determina el flujo de energía 
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en estos ecosistemas. Por otra parte, a medida que aumenta la cobertura vegetal, las 
pérdidas de agua (por evaporación, drenaje profundo y escurrimiento) disminuyen, y la 
absorción por las plantas aumenta (Aguiar y Sala, 1999). También es de destacar que el 
efecto total de la cobertura de pastos sobre ANPP, PUE y PMR fue el doble que el de la 
cobertura de arbustos, lo cual sugiere que la invasión, o el enriquecimiento relativo de la 
cobertura de arbustos podría causar una reducción de la ANPP, PUE y PMR (Verón y 
Paruelo, 2010). Aguiar et al. (1996) calcularon que el reemplazo de pastos por arbustos en 
la estepa patagónica produjo una reducción del 43% en la ANPP, esto se debería a la 
incapacidad de los arbustos para utilizar el agua que se libera por la eliminación de los 
pastos. Los pastos tienen raíces poco profundas y  tasas relativas de crecimiento más altas, 
mientras que los arbustos tienen raíces profundas y menores tasas relativas de crecimiento 
(Verón y Paruelo, 2010). Esto hace que los arbustos sean más tolerante a la sequía, 
mientras que los pastos son más sensibles pero pueden hacer un uso más rápido de los 
recursos disponibles. 
La riqueza de especies tuvo un efecto positivo en ANPP, PUE y PMR. Varios 
estudios manipulativos realizados bajo condiciones controladas han hallado relaciones 
positivas entre la riqueza de especies y ANPP (ver la revisión reciente de Cardinale et al. 
2011). En cambio, estudios observacionales realizados en ecosistemas naturales han 
producido resultados variables, desde relaciones positivas, negativas y del tipo unimodal 
(Mittelbach et al. 2001). Parte de estos resultados contradictorios puede provenir del hecho 
de que esta relación está influenciada por la interacción de múltiples factores que co-varían 
a través de gradientes naturales. Por ejemplo, Bai et al. (2007) encontraron una relación 
positiva entre la riqueza de especies y ANPP en un amplio gradiente natural en Inner 
Mongolia. Sin embargo, Ma et al. (2010) encontraron, en la misma zona, que ambas 
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variables co-varían en paralelo con la precipitación media anual y que una vez que se 
eliminó este efecto, la riqueza de especies y la ANPP ya no estaban correlacionadas. En 
nuestro estudio, tras considerar los efectos de otros factores, encontramos que la riqueza de 
especies explicó una parte significativa y única de la variabilidad  (15-25%) hallada en 
ANPP, PUE y PMR (Fig. 3). Nuestros resultados destacan la importancia de la riqueza de 
especies para el mantenimiento del funcionamiento de los ecosistemas de pastizales 
naturales en las zonas áridas, y proporcionan evidencia empírica acerca del importante rol 
de la riqueza en la provisión de servicios ecosistémicos claves vinculados a la ANPP en 
estas áreas (Cardinale et al., 2012). 
La precipitación fue la variable climática que tuvo el mayor efecto (positivo) en 
ANPP. Este resultado ajusta con varios estudios realizados en ecosistemas de zonas áridas 
a escalas regionales y globales (por ejemplo, Sala et al. 1988; Paruelo et al. 1999; Yang et 
al. 2008). Un aspecto novedoso de nuestro estudio fue la cuantificación de los efectos 
directos e indirectos de la precipitación media anual sobre ANPP. Se encontró que más de 
dos tercios del efecto total de la precipitación en ANPP fue directo, y el otro tercio fue 
indirecto (a través de los efectos de la precipitación sobre la estructura de la vegetación). 
Por otro lado, la precipitación tuvo un efecto negativo sobre PUE y PMR, aunque estos 
efectos fueron parcialmente compensados por su efecto positivo sobre la cobertura de 
pastos. Estudios previos han encontrado relaciones negativas (Huxman et al., 2004), 
positivas (Bai et al., 2008) o unimodales (Paruelo et al., 1999) entre la precipitación y 
PUE. Dos razones alternativas podrían explicar nuestros resultados: (i) A medida que el 
estrés hídrico se reduce, la disponibilidad de otros recursos (por ejemplo, nutrientes o luz) 
puede limitar la ANPP (Huxman et al., 2004), y (ii) Paruelo et al. (2000) mostraron que la 
proporción de la pérdida de agua por drenaje profundo aumenta con la precipitación en la 
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Patagonia. Esto podría limitar la conversión de la precipitación en biomasa, y por lo tanto 
reducir la PUE a medida que aumenta la precipitación. La proporción de la precipitación 
que cae en primavera-verano tuvo un efecto total positivo sobre ANPP, PUE y PMR, el 
cual fue principalmente indirecto (mediado por su impacto en la estructura de la 
vegetación), aunque el efecto directo también fue significativo. Estos resultados indican 
que la productividad es mayor cuando la estación de las lluvias coincide con la estación 
cálida, lo cual permite un uso más eficiente de la precipitación al reducirse las pérdidas por 
drenaje profundo. La temperatura tuvo un fuerte efecto indirecto negativo sobre  ANPP y 
PUE a través de su impacto en los atributos estructurales (efecto negativo sobre la 
cobertura de pastos y la riqueza de especies y el efecto positivo sobre la cobertura de 
arbustos). Epstein et al. (1996) también encontraron una relación negativa entre la 
temperatura y la productividad, y lo atribuyeron al aumento de las pérdidas de agua por 
evaporación directa desde el suelo al incrementarse la temperatura, lo cual reduciría la 
ANPP. En nuestro estudio, este efecto fue probablemente mediado por el efecto que la 
temperatura tuvo sobre la riqueza de especies y el balance pastos/arbustos. La temperatura 
ejerció un efecto directo positivo sobre PMR, que fue parcialmente compensado por el 
efecto indirecto negativo a través de los atributos estructurales. Una temperatura más alta 
podría aumentar PMR debido al aumento de las tasas de crecimiento de las plantas, que 
podrían estar restringidas en los ecosistemas fríos, tales como los ecosistemas de la 
Patagonia analizados en este estudio (Ma et al., 2010). 
3.4.3. Sobre las relaciones causa-efecto usando datos observacionales 
Reconocemos la dificultad de separar las influencias climáticas y no climáticas 
sobre el  funcionamiento de los ecosistemas a escala regional, cuando los factores de 
control de las variables de interés (ANPP, PUE y PMR en nuestro caso) co-varían. Esta 
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dificultad podría ser resuelta mediante experimentos manipulativos bajo condiciones 
controladas. En la Patagonia, varios estudios con experimentos manipulativos han 
analizado la interacción entre el clima y atributos estructurales como factores del control 
del funcionamiento de los ecosistemas (por ejemplo, Sala et al., 1989; Golluscio et al., 
1998; Yahdjian y Sala, 2006). Sin embargo, estos estudios se han llevado a cabo sólo a 
escala local debido a la dificultad de replicar a escala regional experimentos costosos y 
muy demandantes en recursos humanos. En nuestro estudio, para considerar los posibles 
efectos de la co-variación de los factores que controlan el funcionamiento de los 
ecosistemas, utilizamos SEM. Esta metodología se está siendo cada vez más utilizada en 
ecología para separar los efectos directos e indirectos que ejercen los factores de control 
sobre las variables de interés (por ejemplo, la Grace, 2006; Jonsson y Wardle, 2010; Grace 
et al., 2010), sobre todo cuando se trata de gradientes geográficos regionales y globales 
donde el clima tiene una influencia tanto sobre los atributos estructurales y funcionales de 
los ecosistemas (por ejemplo, Delgado-Baquerizo et al. 2013, Bowker et al. 2013, Carnicer 
et al. 2014, Cavieres et al. 2014). Los SEM tienen ventajas sobre los análisis 
convencionales donde se analizan las relaciones en forma univariada, dado que esto puede 
llevar a errores de interpretación cuando las variables no son totalmente independientes 
(ver, por ejemplo, Bai et al., 2007 y Ma et al., 2010). Los problemas de los análisis 
univariados bajo estas circunstancias incluyen: (i) no se analizan y no se resuelven las 
covarianzas entre las variables explicativas que interactúan y (ii) la imposibilidad de 
asignar una capacidad explicativa única a los factores individuales (Grace y Bollen, 2005). 
Para evitar estos problemas, los SEM pueden analizar hipótesis multivariantes para 
comprender las respuestas controladas por múltiples factores (Grace, 2006). Si bien 
reconocemos que los SEM no pueden reemplazar los experimentos, y que la definición de 
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relaciones causa-efecto a partir de datos observacionales, como los nuestros, es siempre 
dificultoso (Grace, 2006), mediante el uso de esta técnica y un modelo a priori robusto 
basado en teorías sólidas y antecedentes previos, podríamos separar los efectos directos e 
indirectos del clima y la estructura de la vegetación sobre ANPP, PUE y PMR en los 
ecosistemas estudiados. 
3.5. Conclusiones 
Un aspecto novedoso de este estudio radica en su escala regional y el gran número 
de sitios de campo muestreados a lo largo de un área extensa que comprende una amplia 
variación en las condiciones ambientales. Nuestros resultados tienen importantes 
implicancias para el manejo y conservación de los pastizales naturales en el contexto del 
cambio climático global. Los modelos regionales de cambio climático para el sur de 
Sudamérica (incluyendo la Patagonia) para el próximo siglo predicen un aumento en 
condiciones áridas debido a una disminución de las precipitaciones y un incremento de las 
temperaturas (Nuñez et al., 2008). De acuerdo con nuestros resultados, estos cambios 
climáticos pueden tener un impacto negativo en la sustentabilidad de la ganadería en los 
pastizales patagónicos, debido a su fuerte impacto en los atributos estructurales y 
funcionales de los ecosistemas. Estos efectos del cambio climático sobre la funcionalidad 
de los ecosistemas serían tanto directos como indirectos, dado que es probable que el 
cambio climático produzca un incremento en la proporción de arbustos (generalmente 
menos palatables que los pastos) y una disminución en la proporción de cobertura y riqueza 
de pastos. En consecuencia, es probable que los pastizales patagónicos se vuelvan menos 
productivos y menos eficientes en la conversión de precipitación en biomasa vegetal. El 
pastoreo tiene fuertes efectos sobre la estructura de la vegetación, y puede producir 
cambios en el balance pastos/arbustos y en la riqueza de especies (Milchunas y Lauenroth 
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1993; Sankaran et al., 2013). Por lo tanto, el sobrepastoreo puede acentuar los efectos del 
cambio climático y promover la desertificación. El manejo adecuado de la carga animal y 
el uso de pastoreo rotativo puede compensar o mitigar estos efectos negativos del cambio 
climático. 
Mantener e incrementar la riqueza de especies, en particular la de pastos, también 
puede ser utilizado como una herramienta de manejo para compensar algunos de estos 
efectos. Además de su rol en los aspectos funcionales de los ecosistemas evaluados en este 
estudio, es importante conservar la riqueza de especies debido a sus efectos o asociación 
con varios otros atributos funcionales de los ecosistemas en las zonas áridas (por ejemplo, 
Maestre et al. 2012; Cardinale et al., 2012). Por último, el uso de sistemas de monitoreo a 
largo plazo, tales como el sistema MARAS, el cual integra relevamientos de datos a 
campo, datos de sensores remotos, datos climáticos y un marco interpretativo multivariado, 
podría ser una herramienta útil para detectar y proporcionar a los responsable de la gestión 
y manejo de las tierras y a las agencias gubernamentales señales de "alerta temprana" que 
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4.1. Introducción 
Los pastizales naturales cubren aproximadamente el 25% de la superficie terrestre, 
por lo que constituyen el tipo de cobertura más extendido a nivel global (Asner et al., 
2004). Alrededor del 78% de los pastizales naturales se encuentran en las zonas áridas 
(zonas hiper-áridas, áridas, semiáridas y subhúmedas-secas), las cuales son pastoreadas por 
el ganado doméstico (Asner et al., 2004). La productividad primaria neta aérea (ANPP) es 
un atributo clave de estos ecosistemas, ya que determina la disponibilidad de forraje, y por 
lo tanto la capacidad de carga de herbívoros (Oesterheld et al., 1992); por otra parte, está 
estrechamente relacionada con el flujo de energía y los ciclos de nutrientes y carbono, y 
por lo tanto ha  sido propuesta como una variable integradora del funcionamiento de los 
ecosistemas (McNaughton et al., 1989). 
Las zonas áridas se caracterizan por una alta variabilidad climática interanual, y las 
sequías son fenómenos frecuentes en estos ambientes (Noy-Meir, 1973). La extensión, 
gravedad, duración y frecuencia de las sequías aumentarán como consecuencia del cambio 
climático global (Dai, 2012), afectando negativamente  la sostenibilidad de los pastizales y, 
de esta manera,  el sustento de más de 200 millones de hogares (FAO, 2009). Por lo tanto, 
la comprensión de las respuestas de la ANPP frente a la sequía es de suma importancia 
para el desarrollo de estrategias eficaces de gestión de los recursos naturales y la 
mitigación del cambio climático.  
La precipitación media anual ejerce un fuerte control sobre el funcionamiento de los 
ecosistemas a escala regional (Sala et al., 1988). Además, hay evidencias crecientes de que 
los atributos bióticos, como la cobertura y la riqueza de especies, también influyen en el 
funcionamiento de los ecosistemas (Gaitán et al., 2014). La relación entre la diversidad y la 
ANPP en respuesta a la sequía ha sido evaluada en parcelas experimentales (Tilman y 
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Downing, 1994), sin embargo existen pocos conocimientos acerca de cómo los atributos 
bióticos modulan esta relación a escalas regionales (Heisler-White et al., 2009). En este 
estudio evaluamos en qué medida el impacto de un evento de sequía sobre el 
funcionamiento ecosistémico se vio afectado por factores abióticos (severidad de la sequía 
y temperatura) y factores bióticos (atributos estructurales de la vegetación) en los pastizales 
naturales de la Patagonia. Utilizamos la integral anual del Índice de Vegetación de la 
Diferencia Normalizada (NDVI-I) como un indicador del funcionamiento de los 
ecosistemas. Este índice ha demostrado ser un buen indicador de la ANPP, ya que está 
directamente relacionado con la cantidad de radiación fotosintéticamente activa absorbida 
por la vegetación (Tucker y Sellers, 1986). Pusimos a prueba las siguientes hipótesis: i) a 
mayor severidad de sequía, mayor disminución de NDVI-I; ii) esta disminución es mayor 
en los sitios más cálidos, debido a una mayor evaporación de agua con temperaturas más 
altas; iii) los arbustos son más resistentes a la sequía que los pastos, por lo que la 
disminución de NDVI-I es menor en los sitios con mayor cobertura relativa de arbustos; iv) 
a mayor riqueza de especies de plantas se atenúan los efectos de la sequía sobre NDVI-I. 
4.2. Materiales y métodos 
4.2.1. Área de estudio y muestreo de campo 
El área de estudio comprende un territorio de 800.000 km
2
 ubicado en la Patagonia 
(sur de la República Argentina). La vegetación está dominada por pastizales graminosos, 
estepas arbustivo-graminosas y arbustales, con coberturas de la vegetación que oscilan 
entre 15 y 60%. Los suelos son principalmente de texturas arenosas y franco-arenosas. La 
precipitación media anual (MAP) y la temperatura media anual (MAT) se hallan entre 100 
y 750 mm y entre 4,5 y 16°C, respectivamente. El pastoreo por herbívoros domésticos es el 
sistema de uso de la tierra más extendido en la región. Se estudiaron 311 sitios (Figura 
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3.2), que forman parte de un sistema de monitoreo a largo plazo de estos pastizales (Gaitán 
et al., 2013). En cada sitio, se realizó un censo de la vegetación mediante el método de 
intercepción de puntos (Müller-Dombois y Ellenberg, 1974) a lo largo de dos transectas de 
50 m de longitud. En cada transecta, registramos el tipo de intercepción (especies de 
plantas, suelo desnudo o mantillo) cada 20 cm (500 registros por sitio). A partir de estos 
datos, se calculó el porcentaje de cobertura de pastos y arbustos. La cobertura media de 
especies anuales fue inferior al 1%, por lo que sólo se utilizó el número de especies 
perennes como indicador de la riqueza de especies (SR). El muestreo de campo se realizó 
entre 2008 y 2012 durante los meses de septiembre a febrero.  
4.2.2. Datos climáticos  
Se obtuvieron datos de precipitaciones mensuales desde enero de 2000 hasta 
diciembre de 2011, para cada sitio,  mediante la interpolación de datos de 185 estaciones 
meteorológicas utilizando el método de  Ordinary Kriging (Gaitán et al., 2014). A partir de 
estas estimaciones, se calculó la precipitación de la estación de crecimiento (de julio a 
junio del año siguiente, PPT) y el promedio de precipitación (MAP) de las 11 estaciones de 
crecimiento para cada sitio. Se calculó un Índice de Severidad de la Sequía (DSI) para cada 
estación de crecimiento y cada sitio como: 
DSI = 100  PPT / MAP. 
Estaciones de crecimiento con valores de DSI entre 40 y 55 se consideran 
severamente secas, entre 55 y 80 moderadamente secas y entre 80 y 110 no secas (Morid et 
al., 2006). Se identificó sólo una sequía moderada en la estación 2007-2008, cuando la 
media de DSI, para los 311 sitios estudiados, fue 67 (Anexo 4.I.). Por lo tanto, se 
analizaron los cambios en el NDVI-I durante dicha estación de crecimiento. 
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Se estimó MAT a partir de datos del sensor MODIS (producto MOD11A2), que 
proporciona estimaciones de temperatura con una resolución espacial de 1 km cada ocho 
días (Wan y Li, 1997). 
4.2.3. Integral Anual del NDVI (NDVI-I) 
Se obtuvieron datos de NDVI del producto MOD13Q1 del sensor MODIS, el cual 
proporciona datos cada 16 días con una resolución espacial de 250 m. Para cada sitio y 
cada año, se calculó NDVI-I como el área bajo la curva  resultante de las 23 imágenes 
desde julio hasta junio del año siguiente. A partir de los 11 datos de NDVI-I, 
correspondientes a las 11 estaciones de crecimiento analizadas, se obtuvo la media de 
NDVI-I (NDVI-IMean). Se calculó el cambio relativo en NDVI-I inducida por la sequía de 
la estación de crecimiento 2007-2008 (NDVI-I) como:  
NDVI-I = 1 - (NDVI-I2007-2008/NDVI-IMean). 
4.2.4. Análisis de los datos 
Para poner a prueba nuestras hipótesis, se utilizó un modelo a priori que muestra 
las relaciones hipotéticas entre NDVI-I (nuestra variable dependiente) y los factores 
bióticos y abióticos (variables independientes) en una red de relaciones (Anexo 4.II), y se 
analizó utilizando Modelos de Ecuaciones Estructurales (SEM; Grace, 2006). Esto permitió 
evaluar la importancia relativa y los efectos directos e indirectos de los factores abióticos y 
bióticos como factores de control de  NDVI-I.  
4.3. Resultados  
El modelo SEM se ajustó satisfactoriamente a nuestros datos, y explicó ~40% de la 
variación en NDVI-I (Figura 4.1). La temperatura media anual mostró la relación más 
fuerte (y positiva) con NDVI-I y todo su efecto fue directo (figuras 4.1 y 4.2). El Índice 
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de Severidad de Sequía tuvo una relación negativa con NDVI-I, pero la magnitud de su 
efecto directo fue aproximadamente un 40% inferior a la MAT (Figura 4.2). La  riqueza  de 
especies y la cobertura de arbustos mostraron una relación negativa significativa con 
NDVI-I. El tamaño de estos efectos fue de aproximadamente el 30% del de MAT 
(Figuras 4.1 y 4.2). La cobertura de pastos no mostró una relación significativa con 
NDVI-I (Figura 4.1). 
 
 
Figura 4.1. Modelo de ecuaciones estructurales que muestra la influencia de la temperatura media 
anual (MAT), el índice de severidad de la sequía (DSI), la cobertura de arbustos (SC), la cobertura 
de pastos (GC) y la riqueza de especies (SR) sobre el cambio en la integral anual del NDVI 
inducida por un evento de sequía (NDVI-I). Los números adyacentes a las flechas son 
coeficientes que indican la magnitud del efecto. El ancho de las flechas es proporcional a la 
magnitud de los coeficientes. Flechas completas indican relaciones positivas y fechas de puntos 
indican relaciones negativas. Las relaciones no significativas (p>0,05) fueron eliminadas. Flechas 
en un solo sentido indican un hipotético efecto causal de una variable sobre otra. Flechas 
bidireccionales indican correlación sin relación causal. Estadísticos de bondad de ajuste: prueba de 
Chi-cuadrado (
2
), Índice de Ajuste Normado (NFI) y Error Cuadrático Medio de Aproximación 
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Figura 4.2. Efectos estandarizados directos (blanco), indirectos (gris) y totales (negro) de MAT, 
DSI, GC, SC y SR sobre el cambio en NDVI-I. Las abreviaturas son como en la Figura 4.1. 
 
4.4. Discusión 
Nuestras observaciones a través de un amplio rango de condiciones ambientales y 
su tratamiento multivariado proporcionaron nuevos conocimientos a cerca de cómo el 
clima y la vegetación controlan los efectos de la sequía sobre NDVI-I. En un estudio previo 
se encontró que NDVI-I estaba positivamente relacionado con la cobertura vegetal (Gaitán 
et al., 2013). En los ecosistemas con vegetación discontinua, como los que hemos 
estudiado aquí, la cobertura vegetal está estrechamente relacionada con los atributos 
funcionales de ecosistema, como por ejemplo ANPP (Flombaum y Sala, 2009), el 
almacenamiento y reciclaje de nutrientes (Maestre y Escudero, 2009) y la infiltración de 
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nuestras hipótesis, se encontró que la disminución de NDVI-I fue más acentuada al 
aumentar la severidad de la sequía y la temperatura, y que estos efectos fueron atenuados 
por la cobertura de arbustos y la riqueza de especies. Estos resultados sugieren que dos 
consecuencias importantes del cambio ambiental global, como el calentamiento climático y 
la pérdida de especies, podrían aumentar la vulnerabilidad de los ecosistemas de la estepa 
patagónica a la sequía, las cuales probablemente se harán más recurrentes e intensas en el 
futuro (Dai, 2012). 
Estrechas relaciones positivas entre MAP y ANPP se han encontrado en las zonas 
áridas a escala regional (ej. Sala et al., 1988). Por lo tanto, no fue sorprendente encontrar 
una relación positiva entre la magnitud de la disminución de las precipitaciones y la 
disminución de NDVI-I durante un año seco (relación negativa DSI-NDVI-I en la Figura 
4.1). La pérdida de agua por evaporación aumenta con la temperatura (Epstein et al., 
1996), lo cual probablemente aumenta los efectos de la severidad de la sequía sobre la 
productividad, como se muestra por la fuerte relación positiva entre MAT y NDVI-I. 
Como se esperaba, la disminución en NDVI-I fue menor en sitios con mayor 
cobertura relativa de arbustos. Los arbustos tienen raíces más profundas que los pastos, lo 
cual les permite acceder al agua acumulada en las capas más profundas del suelo (Schenk y 
Jackson, 2002), y una menor tasa de crecimiento relativo y de dinámica foliar que los 
pastos, lo cual hace que los arbustos sean menos vulnerables a la escasez de agua (Verón y 
Paruelo, 2010). Nuestros resultados ajustan con los resultados de experimentos 
manipulativos llevados a cabo en la estepa patagónica, donde una reducción en la 
precipitación produjo una disminución de la ANPP de los pastos, pero no de los arbustos 
(Yahdjian y Sala, 2006). La riqueza de especies atenuó el efecto negativo de la sequía 
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sobre NDVI-I. Ecosistemas más diversos tienen mayor probabilidad de tener especies 
tolerantes a la sequía, y una utilización más completa de los recursos disponibles debido a 
la complementariedad de nichos y las interacciones sinérgicas entre las especies (Loreau et 
al., 2001). Independientemente del mecanismo involucrado, nuestros resultados 
concuerdan con estudios experimentales que muestran que una mayor riqueza de especies 
está asociada con una menor sensibilidad de la ANPP frente a la sequía (Tilman y 
Downing, 1994). Nuestros resultados indican que la riqueza de especies y la cobertura de 
arbustos pueden contribuir a amortiguar los efectos negativos de la sequía en la ANPP, por 
lo tanto, estos atributos de la vegetación deben ser mantenidos a través de las prácticas de 
manejo del pastoreo en estos ecosistemas. Estas prácticas podrían incrementar la 
resistencia de los pastizales frente a la sequía, un fenómeno cada vez más importante en el 
contexto del cambio climático global en curso, y podrían tener un impacto positivo en la 
provisión de servicios ecosistémicos fundamentales de los que dependen millones de 
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5.1. Introducción 
 
El pastoreo del ganado doméstico es uno de los principales factores que controlan la 
estructura y funcionamiento de los pastizales naturales a nivel global (Asner et al. 2004). 
Los efectos del pastoreo son, sin embargo, variables entre los ecosistemas, y dependen de 
factores tales como la identidad y densidad de los herbívoros, el régimen de pastoreo y el 
atributo/proceso del ecosistema considerado (Milchunas y Lauenroth 1993). Por ejemplo, 
el efecto del pastoreo sobre la riqueza de especies va desde positivo (McNaughton 1993) 
hasta negativo (Oliva et al. 1998). De forma similar, de acuerdo a la selectividad de los 
herbívoros, en algunos ecosistemas el pastoreo promueve una disminución en las especies 
que son preferencialmente consumidas (especies palatables) y un incremento en las 
especies que son evitadas (especies no palatables) (Hendricks et al. 2005). Sin embargo, 
varios estudios también han demostrado que el pastoreo puede incrementar la abundancia 
de especies altamente palatables (ej. McNaughton 1983). Resultados divergentes también 
han sido hallados en relación a los efectos del pastoreo sobre el balance pastos-arbustos (ej. 
Scholes y Archer 1997; Nano y Clarke 2010). 
 Las zonas áridas cubren alrededor del 41% de la superficie de la Tierra, y son el 
hogar de más de dos mil millones de personas (MEA 2005). En los ecosistemas de las 
zonas áridas, la estructura de la vegetación ejerce un fuerte control sobre procesos tales 
como el reciclaje de nutrientes, el funcionamiento hidrológico y el flujo de energía (Aguiar 
y Sala 1999). Por lo tanto, los cambios en la estructura de la vegetación inducidos por el 
pastoreo pueden promover fuertes cambios en el funcionamiento de los ecosistemas (Adler 
et al. 2001). Además de estos efectos indirectos, el pastoreo puede tener efectos directos 
sobre el funcionamiento de los ecosistemas; por ejemplo, los herbívoros afectan las 
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propiedades físicas del suelo a través del pisoteo (Steffens et al. 2008), y modifican las 
tasas de descomposición de la materia orgánica y el reciclaje de nutrientes mediante la 
deposición de orina y heces (Frank y Evans 1997). Una mejor comprensión de los efectos 
del pastoreo sobre la estructura y funcionamiento de los ecosistemas de las zonas áridas es 
critico para sostener el suministro global de alimentos, dado que 65% de las zonas áridas 
son utilizadas como áreas de pastoreo (MEA 2005). 
 El sobrepastoreo es frecuentemente señalado como la principal causa de 
desertificación de las zonas áridas a nivel global, dado que reduce la cobertura de la 
vegetación, promueve cambios en la composición de especies, incrementa la compactación 
y erosión del suelo (Asner et al. 2004; D’Odorico et al. 2013). En los ecosistemas 
degradados, la mayor parte del agua se pierde por escurrimiento, drenaje profundo y 
evaporación directa, de manera que la eficiencia de uso de las precipitaciones se reduce (Le 
Houérou 1984); por lo tanto, la productividad de forraje y la producción ganadera también 
disminuyen. En consecuencia, la comprensión de los factores que controlan los efectos del 
pastoreo sobre la estructura de la vegetación y los procesos de los ecosistemas que, tales 
como el reciclaje de nutrientes y el funcionamiento hidrológico, mantienen su capacidad de 
proveer forraje (Milton et al. 1994), puede proporcionar conocimientos fundamentales a 
los gestores de las tierras y a los responsables de las políticas para promover un uso más 
sostenible de los pastizales naturales (Augustine y McNaughton 1998). 
La evaluación y el ajuste de las prácticas de manejo del pastoreo requieren de un 
monitoreo permanente de la funcionalidad de los ecosistemas (Pyke et al. 2002). La 
medición in situ de procesos funcionales de los ecosistemas, tales como la retención de 
agua y nutrientes dentro de los paisajes (Valentin et al. 1999) o la productividad de la 
vegetación (Cox et al. 2006), demanda mucho tiempo, es costosa, y puede requerir 
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equipamiento de campo o laboratorio que muchas veces no está disponible, particularmente 
en los países en desarrollo. Para superar esto, diferentes metodologías, para el monitoreo de 
los pastizales, basadas en indicadores fáciles de medir, como atributos estructurales de la 
vegetación y las características físicas y biológicas de la superficie del suelo relacionadas 
con el funcionamiento de los ecosistemas, se han desarrollado en las últimas dos décadas 
(ej. NRC 1994; Tongway y Hindley 2004; Herrick et al. 2005). Una de estas metodologías, 
que está recibiendo creciente atención en los últimos años, es el Análisis Funcional del 
Paisaje (LFA, acrónimo en inglés de Landscape Function Analysis), desarrollada para los 
pastizales naturales de Australia (Tongway y Hindley 2004). El LFA utiliza indicadores, 
fácilmente observables de la vegetación y de la superficie del suelo para evaluar el 
funcionamiento de los ecosistemas. Los indicadores del suelo se combinan en tres índices 
(estabilidad, infiltración y reciclaje de nutrientes), los cuales evalúan el grado con el cual 
los recursos tienden a ser retenidos, utilizados y reciclados dentro del ecosistema 
(Tongway y Hindley 2004). Varios estudios han demostrado relaciones significativas entre 
los índices LFA y mediciones cuantitativas de estas funciones en diferentes ecosistemas 
(Ata Rezaei et al. 2006; Maestre y Puche 2009; Mayor y Bautista 2012; sin embargo ver 
Searbon 2005). 
La Patagonia argentina (sur de Sudamérica) es uno de los ecosistemas de pastizales 
naturales más grandes del mundo. En esta región, el guanaco (Lama guanicoe) es el mayor 
herbívoro y estuvo presente en gran número en los últimos 10.000 años antes de que el 
pastoreo, principalmente con ovinos, comenzara hace alrededor de 130 años (Lauenroth 
1998). Por lo tanto, se ha hipotetizado, que los pastizales de la Patagonia tienen una larga 
historia evolutiva de herbivoría (Lauenroth 1998). La fuerte presión de selección causada 
por la herbivoría podría haber sido complementada con la selección ejercida por la aridez 
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del clima de la región, dando como resultado la presencia de plantas que han desarrollado 
defensas contra la herbivoría y la aridez (Milchunas et al. 1988). De acuerdo con esto, en 
cierta medida, los pastizales de la Patagonia serían resistentes al pastoreo; sin embargo, hay 
evidencias que hacen pensar que el sobrepastoreo es la principal fuerza antropogénica que 
conduce a la desertificación de estas tierras (del Valle et al. 1998). Varios estudios han 
mostrado que la intensificación comercial del pastoreo ha inducido fuertes cambios en los 
ecosistemas de la Patagonia (ej. Aguiar et al. 1996; Perelman et al. 1997; Bisigato y 
Bertiller 1997); sin embargo, estos estudios se basan en un número limitado de sitios. Por 
lo tanto, faltan estudios que evalúen los efectos del pastoreo sobre la funcionalidad de estos 
ecosistemas a escala regional, y los factores que controlan estos efectos. Para ello, 
utilizamos la red MARAS (acrónimo de "Monitoreo Ambiental para Regiones Áridas y 
Semiáridas") (Oliva et al. 2011), que consiste en 350 sitios de monitoreo ubicados en un 
amplio rango de condiciones ambientales en la Patagonia. Esta red de monitoreo está 
conceptualmente basada en la metodología LFA, sin embargo los índices LFA de 
funcionamiento del suelo aún no han sido validados en esta región. Este es un paso 
fundamental para testear si estos índices reflejan adecuadamente los procesos y funciones 
que intentan representar en los ecosistemas de las zonas áridas de la Patagonia. Por lo 
tanto, en este estudio nuestros objetivos fueron: i) evaluar  cómo el clima interactúa con la 
presión de pastoreo e influyen sobre la estructura de la vegetación y el funcionamiento del 
suelo en los pastizales naturales de la Patagonia, y ii) evaluar las relaciones entre los 
índices LFA y variables claves de funcionamiento del suelo (carbono orgánico, N total, 
contenido de arcilla, limo y arena). 
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5.2. Materiales y métodos 
5.2.1. Área de estudio 
El área de estudio comprende un territorio de 800.000 km
2
 de zonas áridas de la Patagonia, 
en el sur de la República Argentina. La precipitación y la temperatura media anual se 
hallan entre 100 mm y 700 mm y entre 4,5°C y 16°C, respectivamente. La vegetación está 
dominada por pastizales graminosos, estepas arbustivo-graminosas y arbustales. Los suelos 
son de texturas arenosas y franco-arenosas principalmente, con escaso desarrollo de 
horizontes pedogenéticos, y pertenecen principalmente a los ordenes Aridisoles y Entisoles 
(del Valle 1998). 
5.2.2. Relevamiento de vegetación 
De los 350 sitios disponibles de la red MARAS, en este estudio utilizamos 239 para los 
cuales contamos con datos de presión de pastoreo (ver debajo, Figura 1). Estos sitios 
fueron ubicados en áreas planas (pendiente < 10%) dentro de establecimientos ganaderos, y 
poseen la diversidad de ganado y condiciones de manejo del pastoreo típicas de la región 
patagónica. Dentro de cada sitio, colocamos dos transectas de 50 metros de longitud sobre 
las cuales se realizó el relevamiento de vegetación utilizando el método de intercepción de 
puntos (Müller-Dombois y Ellenberg 1974). A lo largo de cada transecta, registramos el 
tipo de intercepción sobre la superficie (especie vegetal, suelo desnudo o mantillo) cada 20 
cm (500 registros por sitio). El número de especies de plantas perennes registrado fue 
utilizado como indicador de la riqueza de especies. El porcentaje de cobertura de cada 
especie fue calculado como el número de registros de la especie en relación a los 500 
registros del sitio. Cada especie fue clasificada, de acuerdo a su preferencia por el ganado, 
en 6 clases, desde 0 hasta 5 (0: muy baja preferencia; 5: muy alta preferencia) (Somlo et al. 
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1985; Nakamatsu et al. 1998). Los valores de cobertura específica fueron agrupados en 
pastos y arbustos ‘no palatables’ (clases 0+1) y ‘palatables’ (clases 4+5). 
 
Figura 5.1. Ubicación de los sitios de muestreo (puntos rojos), con algunos ejemplos de 
los tipos de vegetación estudiados. 
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En cada sitio, colocamos una tercera transecta de 50 metros de longitud. En los 
primeros 10 parches de suelo desnudo ubicados a lo largo de esta transecta, medimos 11 
indicadores del estado de la superficie del suelo: cobertura total del suelo, cobertura aérea 
de pastos y arbustos perennes, cobertura, origen y descomposición del mantillo, cobertura 
de costras biológicas, presencia y rotura de costras, tipo y severidad de erosión, cobertura 
de materiales depositados, rugosidad de la superficie del suelo, resistencia mecánica a la 
perturbación, test de estabilidad de los agregados del suelo y textura al tacto. Estos 
indicadores fueron evaluados de acuerdo al protocolo de Oliva et al. (2011), el cual se basa 
en el manual original de la metodología LFA de Tongway y Hindley (2004). Los 
indicadores evaluados en el campo fueron combinados para obtener los tres índices LFA: 
estabilidad, infiltración y reciclaje de nutrientes. Los detalles sobre cómo se combinan 
estos indicadores para obtener los índices LFA ya han sido publicados (Tongway y 
Hindley, 2004), y por lo tanto no se repetirán aquí. 
En cada sitio tomamos cinco submuestras (0-10 cm) del centro de parches de suelo 
desnudo elegidos al azar, estas submuestras fueron mezcladas para obtener una muestra 
compuesta por sitio. Después de ser colectadas en el campo, las muestras de suelo fueron 
llevadas al laboratorio, donde fueron secadas al aire, tamizadas (malla de 2 mm) y 
almacenadas hasta su análisis químico. Sobre las muestras se realizaron las siguientes 
determinaciones, como indicadores del funcionamiento del suelo, en un subconjunto de 
sitios: carbono orgánico del suelo (SOC, método de Walkley-Black; 255 sitios), N total 
(método de Kjeldhal; 215 sitios) y contenido de arcilla, limo y arena (método de la pipeta; 
167 sitios). SOC y N total se correlacionaron positivamente (Pearson r = 0,93, P<0,0001), 
mientras que arena-arcilla  y  arena-limo  se  correlacionaron  negativamente  (Pearson r  =  
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-0,84 y -0,95, respectivamente, P<0,0001). Por lo tanto, para los siguientes análisis 
solamente utilizamos SOC y el contenido de arena, las cuales han sido mostradas como 
variables que desempeñan un rol clave como control de la disponibilidad de agua en el 
suelo, estructura de la comunidad y procesos biogeoquímicos en los ecosistemas de las 
zonas áridas (Lal 2004; Mills et al. 2009). 
5.2.4. Datos climáticos 
La aridez [1 − aridity index (AI), donde AI es precipitación/evapotranspiración potencial] 
de cada sitio fue obtenida de la base de datos Global Potential Evapotranspiration (Zomer 
et al. 2008), la cual se basa en interpolaciones provistas por la base de datos WorldClim 
(Hijmans et al. 2005). 
5.2.5. Estimación de la productividad primaria neta aérea (ANPP) 
Utilizamos un proxy de la ANPP derivado de sensores remotos, la integral anual del Índice 
de Vegetación de la Diferencia Normalizada (I-NDVI) la cual ha sido mostrada como un 
buen estimador de la ANPP (Prince 1991). Utilizamos los datos de NDVI del producto 
MOD13Q1 del sensor MODIS, el cual proporciona 23 datos por año (cada 16 días) con un 
tamaño de pixel de aproximadamente 250 m × 250 m. Calculamos NDVI-I, para 11 
estaciones de crecimiento (desde 2000-2001 hasta 2010-2011) como la sumatoria de los 23 
datos anuales desde julio hasta junio del año siguiente. La media de NDVI-I de las 11 
estaciones de crecimiento fue utilizada como nuestro proxy de la ANPP para cada sitio. 
Los datos fueron extraídos para el pixel que contiene el sitio donde se tomaron los datos de 
campo; esto produce un desajuste de escalas entre los datos de carga animal (los cuales se 
refieren a la superficie de los establecimientos ganaderos, ver debajo) y los datos de NDVI-
I. Sin embargo, pensamos que este desajuste de escalas es reducido dado que los sitios 
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muestreados a campo fueron ubicados en la comunidad vegetal más representativa de cada 
establecimiento ganadero. Para testear esto, comparamos el dato de NDVI-I del pixel 
muestreado en el campo con el dato de NDVI-I calculado para un área cuadrada de 5000 
hectáreas centrada en el sitio de muestreo, realizamos esta comparación para 85 sitios 
seleccionados al azar. Utilizamos una superficie de 5000 hectáreas dado que éste es el 
tamaño medio de los establecimientos ganaderos de la Patagonia (MECON 2002). 
Hallamos una relación estrecha entre los valores de NDVI-I del pixel muestreado y NDVI-
I del área de 5000 hectáreas, lo cual indica que este proxy de la ANPP en el sitio 
muestreado a campo es representativo de todo el establecimiento ganadero (Anexo 5.1) 
5.2.6. Datos de carga animal 
Los datos de carga animal de los establecimientos ganaderos fueron obtenidos mediante 
encuestas a los productores. En la encuesta se consultó la superficie total del 
establecimiento y el número, promedio para los últimos cinco años, de ovejas, vacas, 
cabras y caballos. Calculamos la carga animal como la biomasa de ganado por hectárea. La 
biomasa de ganado fue estimada como el producto entre el número de animales de cada 
especie y el peso individual medio de cada una de ellas (de acuerdo a los datos del Censo 
Nacional Agropecuario, MECON 2002): 37 kg para las ovejas, 400 kg para las vacas, 17 
kg para las cabras y 200 kg para los caballos.  
Oesterheld et al. (1998) hallaron una relación positiva entre NDVI-I y la carga 
animal en pastizales naturales de Argentina. Según estos autores esta relación puede servir 
para: i) inferir la carga animal “promedio” que se podría esperar en un determinado sitio de 
acuerdo a un patrón empírico regional y ii) indicar casos potenciales de sobrepastoreo o 
subutilización en sitios particulares. Utilizamos esta aproximación para estimar un proxy de 
presión de pastoreo. Analizamos la relación NDVI-I vs. carga animal, y luego utilizamos 
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los residuales de esta relación como nuestro proxy de presión de pastoreo (Oesterheld et al. 
1998). Valores positivos de estos residuales podrían indicar sobrepastoreo (carga animal 
observada mayor que la carga animal “promedio” que podría ser esperada para ese sitio en 
particular de acuerdo al patrón empírico regional), mientras que valores negativos 
indicarían subutilización. 
5.2.7. Análisis de los datos 
Realizamos análisis de correlación de Pearson entre los índices LFA y las variables del 
suelo. Utilizamos Modelos de Ecuaciones Estructurales (SEM) para evaluar la importancia 
relativa y los efectos directos/indirectos de la aridez y de la presión de pastoreo como 
controles de las variaciones en los atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas. 
Los SEM consisten en la evaluación de modelos a priori desarrollados para comprender 
cómo múltiples factores afectan a nuestra variable de interés (Grace 2006). Usamos como 
variable respuesta una variable latente: funcionamiento del suelo. Las variables latentes, 
generalmente son utilizadas para representar conceptos que no son medibles directamente, 
sino que, en su lugar, están relacionados con una  o más variables o indicadores medidos 
(Grace 2006). Es este estudio, utilizamos los tres índices LFA como indicadores de la 
variable latente. De acuerdo al conocimiento actual, propusimos un model a priori que 
muestra las relaciones hipotéticas entre las variables (Anexo 5.2) y probamos su ajuste a 
nuestros datos. Utilizamos 
2
, NFI (Índice de Ajuste Normado) y RMSEA (Error 
Cuadrático Medio de Aproximación) como medidas del ajuste del modelo (Grace 2006). 
La estimación de los coeficientes del modelo se realizó mediante la técnica de máxima 
verosimilitud, estos coeficientes son equivalentes al coeficiente de regresión parcial 
estandarizado, y se interpretan como el efecto relativo de una variable sobre otra (Grace 
2006). Los análisis de correlación y de regresión se realizaron con SPSS para Windows, 
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versión 17.0 (SPSS Inc., Chicago, IL, EE.UU.). Los análisis SEM se realizaron con AMOS 
18.0.0 (SPSS 2009). 
 
5.3. Resultados 
La integral anual del NDVI se relacionó positivamente con la carga animal (Figura 5.2) 
Los tres índices LFA se relacionaron significativamente con los mayoría de las variables de 
suelo medidas. SOC fue la variable que mostró la mayor asociación (positiva) con los tres 
índices LFA (Pearson r = 0,38, 0,50 y 0,64 para estabilidad, infiltración y reciclaje de 
nutrientes, respectivamente, n = 255, P<0,001 en todos los casos). Los índices de 
estabilidad y reciclaje de nutrientes, además, se correlacionaron negativamente con el 












Figura 5.2. Relación entre la integral anual del índice NDVI (Índice de Vegetación de la 
Diferencia Normalizada) y la carga animal en 239 sitios de pastizales naturales de la Patagonia. 
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 Nuestros modelo SEM a priori fue consistente con nuestros datos, como lo indican 
los diferentes test de bondad de ajuste utilizados (Figura 5.3). Este modelo explicó el 65%, 
de la variación hallada en el funcionamiento del suelo. Además, nuestro modelo SEM 
explicó entre el 20% y 50% de la variación hallada en la cobertura de pastos palatables y la 
riqueza de especies, respectivamente. Sin embargo, estos valores disminuyeron hasta <5% 
para la cobertura de pastos no palatables y de arbustos palatables y no palatables. 
La aridez tuvo una relación negativa directa con la riqueza de especies y la 
cobertura de pastos palatables y un efecto positivo directo sobre la cobertura de arbustos 
palatables (Fig. 3). La aridez también mostró una relación significativa directa y negativa 
con el funcionamiento del suelo. La presión de pastoreo tuvo un efecto directo negativo 
sobre la cobertura de pastos palatables y sobre la riqueza de especies. La presión de 
pastoreo no mostró relación directa con el funcionamiento del suelo, pero tuvo un efecto 
indirecto negativo sobre éste, mediado por el efecto directo positivo que la cobertura de 
pastos palatables y la riqueza de especies tuvieron sobre esta variable. 
La aridez fue la variable que mayor efecto total tuvo sobre los atributos 
estructurales de la vegetación, excepto sobre la cobertura de pastos no palatables, donde la 
presión de pastoreo tuvo mayor efecto total (Tabla 5.1). La aridez fue también la variable 
con el mayor efecto total (negativo) sobre el funcionamiento del suelo. Alrededor del 60% 
de este efecto total fue directo y el resto fue mediado por la estructura de la vegetación 
(Fig. 4). La cobertura de pastos palatables y la riqueza de especies tuvieron un efecto 
positivo en el funcionamiento del suelo, el cual fue de aproximadamente un 70% y un 
40%, recpectivamente, del efecto total que tuvo la aridez. La presión de pastoreo solo tuvo 
un efecto indirecto negativo en el funcionamiento del suelo, el cual fue de 
aproximadamente un 25% del efecto total de la aridez (Fig. 4). 
















Figura 5.3. Modelos de ecuaciones estructurales para la variable latente ‘Funcionamiento del 
suelo’. Flechas en un solo sentido indican un hipotético efecto causal de una variable sobre otra. 
Flechas bidireccionales indican correlación sin relación causal. Los números adyacentes a las 
flechas son coeficientes que indican la magnitud del efecto. El ancho de las flechas es proporcional 
a la magnitud de los coeficientes. Flechas completas indican relaciones positivas y fechas de puntos 
indican relaciones negativas. Las relaciones no significativas (p>0.05) fueron eliminadas. El R
2
 
próximo a las variables respuesta indica la proporción de la varianza explicada. Estadísticos de 
bondad de ajuste: prueba de Chi-cuadrado (
2
=24.96 (P=0.16, df=19), Índice de Ajuste Normado 
(NFI=0.97) y Error Cuadrático Medio de Aproximación (RMSEA=0.03). *P<0,05; **P<0,01; 
***P<0,001. Índice de estabilidad (STA), Índice de infiltración (INF), Índice de reciclaje de 
nutrientes (NUT), riqueza de especies (SR), cobertura de arbustos no palatables (US), arbustos 

























































Figura 5.4. Efectos estandarizados directos (blanco), indirectos (gris) y totales (negro) de las 
variables predictoras sobre la variable latente ‘Funcionamiento del suelo’. Las abreviaturas son 
como en la Figura 5.3. 
 
Tabla 5.1. Efectos estandarizados directos (SDE), indirectos (SIE) y totales (STE) de la aridez y la 
presión de pastoreo sobre la riqueza de especies y la cobertura de pastos y arbustos palatables y no 
palatables. 
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5.4. Discusión 
Nuestro estudio representa, según nuestro conocimiento, el primer intento de evaluar los 
efectos del pastoreo sobre la estructura y funcionamiento de los ecosistemas, y cómo el 
clima los controla, a escala regional en la estepa patagónica. A diferencia de anteriores 
estudios de casos que evalúan los efectos de pastoreo (ej. Aguiar et al. 1996; Cipriotti y 
Aguiar 2012), este estudio incluye un gran número de sitios evaluados a campo y 
distribuidos en una gran área que comprende una amplia variación de condiciones 
ambientales. Nuestros resultados tienen implicancias importantes para la gestión y 
conservación de estos pastizales; en especial, en el contexto del cambio climático en curso. 
Además, hallamos que indicadores fáciles de medir, como los índices LFA, son buenos 
proxys de atributos funcionales de los ecosistemas áridos y semiáridos de la Patagonia. 
5.4.1. Relación entre NDVI-I y la carga animal 
Oesterheld et al. (1998) encontraron una muy fuerte relación positiva (r
2 
= 0,90) entre 
NDVI-I y la carga animal. En nuestro estudio, encontramos también una relación positiva 
entre estas variables, aunque mucho más débil (r
2 
= 0,16). Esto puede ser debido a las 
diferencias de escala entre ambos estudios; Oesterheld et al. (1998)  trabajaron con los 
datos agregados a nivel de departamento, mientras que en este estudio utilizamos los datos 
a nivel de establecimiento ganadero. A nivel de establecimiento, otros factores, además de 
la productividad primaria, pueden afectar la carga animal (por ejemplo, las decisiones del 
productor, fenómenos climáticos, depredación, etc.). A pesar de este ruido, fue posible 
obtener un modelo empírico regional significativo que nos permite estimar la sobre o sub-
utilización de cada sitio en relación con su potencial productivo. 
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5.4.2. Índices LFA como indicadores del funcionamiento del suelo 
Las relaciones observadas entre los índices LFA y las variables del suelo ajustan con lo 
observado en otros estudios de ecosistemas de zonas áridas que muestran que éstos índices 
están bien relacionados con  medidas cuantitativas de procesos de los ecosistemas como la 
capacidad de infiltración, la estabilidad de los agregados del suelo, el contenido de C, N y 
P, la respiración del suelo y la ANPP (ej. Ata Rezaei et al. 2006; Maestre y Puche 2009; 
Mayor y Bautista 2012). En nuestro estudio, el SOC se correlacionó estrecha y 
positivamente con los tres índices LFA. Estos resultados no son sorprendentes, dado que 
muchas de las propiedades físicas, químicas y biológicas de los suelos dependen o están 
directamente relacionadas con SOC; interviniendo, por ejemplo, en procesos tales como los 
ciclos biogeoquímicos de varios nutrientes (McGill y Cole 1981) y la formación y 
estabilización de los agregados del suelo (Tisdall y Oades 1982). Por otra parte, el índice 
de estabilidad se relacionó negativamente con el contenido de arena. Los suelos que 
contienen mayores contenidos de arcilla y limo pueden tener una mayor unión entre las 
partículas, lo que lleva a una mayor estabilidad de los agregados del suelo (Walker 2012). 
Nuestros resultados sugieren que los índices LFA son útiles para estimar el estado de 
procesos funcionales clave del suelo, que han sido propuestos como indicadores de la salud 
de los ecosistemas en pastizales de todo el mundo (Pyke et al. 2002; Akiyama y Kawamura 
2007). 
5.4.3. Efectos de la aridez y de la presión de pastoreo sobre atributos 
estructurales y funcionales de los ecosistemas 
La aridez fue la variable que tuvo mayor efecto sobre los atributos estructurales de 
vegetación. Hallamos una tendencia hacia un incremento y una disminución en la cobertura 
de arbustos y de pastos, respectivamente, hacia los sitios más secos. El estrés por sequía 
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aumenta con la aridez en estos ecosistemas limitados por agua (Armas et al. 2011), lo que 
podría explicar el predominio de especies de raíces profundas, tales como arbustos, en los 
sitios más secos. Además, hallamos una disminución en la cobertura de pastos palatables, 
mientras que la cobertura de pastos no palatables no fue afectada por el incremento en la 
aridez. Nuestros resultados concuerdan con la hipótesis de que la aridez y el pastoreo han 
sido presiones de selección convergentes sobre los pastos, de tal manera que los rasgos 
seleccionados para tolerar la aridez serían útiles para ayudar a las plantas a evitar o tolerar 
la herbivoría, y viceversa (Coughenour 1985; Milchunas et al. 1988). Además, nuestros 
resultados ajustan con un estudio previo en los pastizales naturales de la Patagonia que 
mostró que las especies no palatables de pastos dominan en sitios áridos y las especies 
palatables lo hacen en sitios subhúmedos-secos (Adler et al. 2004). 
El aumento de la presión de pastoreo se relacionó con una menor cobertura de 
pastos palatables, pero no tuvo relación significativa con la de pastos no palatables. Estos 
resultados sugieren que a medida que aumenta la presión de pastoreo, el principal cambio 
que ocurre dentro de este grupo funcional es un aumento relativo en la cobertura de pastos 
no palatables. Sin embargo, no descartamos que el tamaño del efecto del pastoreo sobre la 
cobertura de pastos palatables y no palatables pudiese ser mayor si tenemos en cuenta el 
pastoreo histórico además del pastoreo actual. Reconocemos que esto es una limitación en 
nuestro enfoque, dado que la mayoría de los establecimientos ganaderos de la Patagonia no 
tienen registros históricos, se analizaron los datos de la carga animal promedio de los 
últimos 5 años. Esta región ha sido pastoreada por más de 100 años, durante los cuales el 
stock global fue variable: el máximo número de cabezas de ovinos fue de 18 millones en 
1958, mientras que en 2014 fue de alrededor de 9 millones de cabezas (MINAGRI 2015). 
Por lo tanto, los atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas podrían estar 
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afectados no sólo por la presión de pastoreo reciente, sino también por el pastoreo 
histórico. 
La conversión de pastizales graminosos a arbustales es un fenómeno global 
(Eldridge et al. 2011) que a menudo se asocia con el aumento de la presión de pastoreo 
(Buffington y Herbel 1965; Burrows 1990; Scholes y Archer 1997; Peng et al. 2013). En 
pastizales subhúmedos de la Patagonia, algunos estudios han encontrado evidencias de que 
el pastoreo tiende a reducir la cobertura de pastos palatables y a aumentar la de arbustos 
(Aguiar et al. 1996; Bertiller et al. 1995). Sin embargo, en nuestro estudio, la cobertura de 
arbustos (tanto palatables como no palatables) no mostró ninguna relación con la presión 
de pastoreo. Este resultado sugiere que la invasión de arbustos, inducida por el pastoreo, no 
es un fenómeno general en los pastizales patagónicos. Nuestros resultados coinciden con 
estudios previos de caso realizados en ecosistemas áridos de la Patagonia, que también han 
encontrado que el pastoreo no desencadena un proceso de invasión de arbustos (Adler et al. 
2005; Cipriotti y Aguiar 2012).  
Hallamos que la riqueza de especies disminuye a medida que aumenta la presión de 
pastoreo. Este resultado es consistente con las predicciones de Milchunas y Lauenroth 
(1993). Según estos autores, en ambientes áridos con suelos pobres en nutrientes y una 
larga historia evolutiva de pastoreo (como los pastizales patagónicos; Adler et al. 2005), se 
espera que el pastoreo tenga un impacto negativo en la riqueza de especies. Esto puede ser 
dado por el aumento de las tasas de extinción local debido a modificaciones inducidas por 
el pastoreo en los atributos del suelo y de la vegetación, que pueden afectar el 
reclutamiento de plantas mediante la alteración de las propiedades microclimáticas y/o de 
la capa superficial del suelo y promover una mayor mortalidad principalmente durante la 
fase de reclutamiento (Milton et al. 1994). 
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El pastoreo no tuvo efectos directos sobre el funcionamiento del suelo, como 
habíamos propuesto en nuestro modelo a priori; sin embargo, tuvo efectos negativos 
indirectos sobre este atributo funcional, mediados por su efecto negativo sobre la riqueza 
de especies y la cobertura de pastos palatables. El efecto positivo de la riqueza de especies 
sobre el funcionamiento del suelo es consistente con hallazgos previos en esta región que 
muestran un efecto positivo de la riqueza de especies sobre atributos funcionales como 
ANPP (Gaitán et al. 2014a) y que una mayor riqueza de especies se asocia con una menor 
sensibilidad de ANPP  frente a la sequía (Gaitán et al. 2014b). Nuestros resultados también 
ajustan con la creciente literatura que muestra los efectos positivos de la diversidad de 
plantas y su cobertura sobre el funcionamiento de los ecosistemas a múltiples escalas 
espaciales en las zonas áridas (ej. Maestre et al. 2012; Soliveres et al. 2014; Gherardi y 
Sala 2015). Del mismo modo, la cobertura de pastos palatables (pero no la de pastos no 
palatables) tuvo un efecto positivo sobre el funcionamiento del suelo. Este resultado podría 
estar dado por los vínculos existentes entre la palatabilidad, la tasa de crecimiento, y la 
descomposición del mantillo (Agustín y McNaughton 1998). Generalmente, las especies no 
palatables tienen mayores contenidos de componentes (tales como lignina y compuestos 
fenólicos) que reducen la preferencia por parte de los herbívoros y al mismo tiempo 
reducen su tasa de crecimiento y la descomposición de su mantillo, en relación con las 
especies más palatables (Wardle, Bonner y Barker, 2002). Por lo tanto, ecosistemas 
dominados por pastos palatables pueden tener mayores tasas de reciclaje de nutrientes y de 
carbono  (Moretto et al. 2001). Además, a medida que aumenta la presión de pastoreo, la 
proporción de biomasa de los pastos palatables consumidas por los herbívoros también 
aumenta; por lo tanto, el ingreso de  materia orgánica al suelo disminuye. Esto puede 
provocar una disminución del stock de SOC y por lo tanto de las funciones del suelo 
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asociados a él (como la estabilidad y la capacidad de infiltración, como se discutió 
anteriormente). No encontramos efectos directos del pastoreo sobre los atributos 
funcionales del suelo, esto es un resultado sorprendente, dado que se sabe que en algunos 
ecosistemas el pisoteo de los herbívoros rompe las costras físicas y biológicas y, por lo 
tanto, altera la redistribución de nutrientes y agua en el suelo y aumenta la erosión (Warren 
y Eldridge 2003; Allington y Vallone 2010). La falta de efectos directos del pastoreo sobre 
los índices LFA posiblemente se deba a que en la Patagonia dominan suelos de textura 
gruesa (en nuestros sitios de estudio del contenido medio de arena fue 70,5%, SD = 
16,6%), que no facilitan el desarrollo de costras físicas y biológicas (Belnap 2006). Por lo 
tanto, el efecto directo del pastoreo sobre el suelo, a través del pisoteo, puede ser reducido 
en estos ecosistemas. 
5.4.4. Implicancias para el manejo y conservación de los pastizales naturales  
Nuestros resultados proporcionan conocimientos importantes sobre las relaciones entre el 
clima, la presión de pastoreo y la estructura y funcionamiento de los ecosistemas. A 
medida que aumentan la aridez y la presión de pastoreo, la cobertura de pastos palatables y 
la riqueza de especies disminuyen. Contrariamente a lo que se ha reportado en otros 
ecosistemas de pastizales naturales del mundo (ej. Buffington y Herbal 1965; Scholes y 
Archer, 1997; Peng et al. 2013), el aumento en la cobertura de arbustos en la Patagonia 
parece estar positivamente relacionado con el incremento de la aridez, pero no con el 
pastoreo. Nuestros resultados indican que el sobrepastoreo podría cambiar la composición 
de la vegetación hacia un predominio de especies evitadas por los herbívoros, lo que podría 
reducir la productividad de forraje y, en consecuencia, también la sostenibilidad de los 
sistemas ganaderos. Además, nuestros resultados tienen implicancias importantes en el 
contexto del cambio climático en curso, dado que los modelos regionales de cambio 
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climático predicen un aumento de la temperatura (y, por lo tanto, de la aridez dado que la 
evapotranspiración aumenta con la temperatura) en los pastizales patagónicos durante la 
segunda mitad de este siglo (Nuñez et al. 2009). Nuestros hallazgos sugieren que el 
incremento en las condiciones de aridez, tal como lo previsto para las zonas áridas de todo 
el mundo (Huang et al. 2016), podría acentuar los efectos negativos del sobrepastoreo 
sobre el funcionamiento de los ecosistemas mediante la inducción de una reducción en la 
riqueza de especies y en la cobertura de pastos palatables, las cuales ejercen efectos 
positivos en las funciones del suelo relacionadas con la estabilidad, la infiltración y el 
reciclaje de nutrientes. Estos cambios reducirán la capacidad de los pastizales patagónicos 
de proveer otros servicios ecosistémicos esenciales, además de la producción de forraje, 
tales como el secuestro de carbono y la regulación hidrológica de las cuencas. Sin 
embargo, advertimos que el uso de nuestros resultados para pronosticar los cambios en la 
estructura y funcionamiento de los ecosistemas en respuesta al aumento de la aridez debe 
hacerse con precaución. Esto se debe a la respuesta de los ecosistemas, tales como los 
estudiados aquí, frente a los cambios temporales en las variables climáticas puede diferir de 
la respuesta observada a través de gradientes climáticos espaciales (por ejemplo, Lauenroth 
& Sala 1992). Nuestros resultados también indican que mantener e incrementar la 
cobertura de pastos palatables y la riqueza de especies mediante prácticas adecuadas de 
manejo del pastoreo podría ayudar a mitigar los efectos negativos del cambio climático 
sobre el funcionamiento de los ecosistemas. El ajuste del manejo del pastoreo requiere de 
un monitoreo continuo del estado de los pastizales, para lo cual los productores o 
administradores de las tierras deberían evaluar periódicamente la composición de la 
vegetación (cobertura de grupos funcionales: arbustos y pastos palatables y no palatables) y 
el estado de la superficie del suelo, a través de indicadores de evaluación sencilla, tales 
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como los índices LFA, los cuales han probado ser buenos predictores del funcionamiento 










































  107 
A continuación, en este capítulo final de la tesis, realizaré una discusión general de 
los principales resultados hallados en los capítulos precedentes. Se analizará la contribución 
al conocimiento de la ecología de los ecosistemas áridos y semiáridos en general, se 
brindarán hipótesis acerca de los efectos del cambio global sobre estos ecosistemas y 
algunas implicancias para su manejo y conservación. Se discutirán las implicancias de los 
resultados de esta tesis para el futuro de la red MARAS y el monitoreo de los ecosistemas 
áridos y semiáridos de la Patagonia. Se plantearán algunas necesidades de investigación a 
futuro, se explicitarán las principales conclusiones de esta tesis y finalmente se brindarán 
algunas recomendaciones. 
6.1. Importancia relativa de factores bióticos y abióticos como controles del 
funcionamiento de los ecosistemas áridos y semiáridos 
A través de decadas de investigación se han estudiado diferentes factores bióticos y 
abióticos que controlan el funcionamiento de los ecosistemas áridos y semiáridos a escala 
regional y global. A pesar de los avances realizados, es sorprendentemente poco lo que se 
sabe a cerca de la importancia relativa, las interacciones y los efectos directos e indirectos 
de los diferentes factores que controlan la funcionalidad de estos ecosistemas. Debido a las 
escala temporales y espaciales de los procesos involucrados que impide la realización de 
experimentos manipulativos la mayor parte de nuestro conocimiento sobre estos aspectos 
proviene de análisis correlativos derivados de estudios observacionales realizados a través 
de gradientes ambientales naturales (por ej. Paruelo et al. 1998; Bai et al. 2008).  Varios de 
estos estudios han mostrado que la precipitación media anual ejerce un fuerte control sobre 
un atributo clave de la funcionalidad de los ecosistemas, como es la productividad primaria 
neta aérea (PPNA) (por ej. Sala et al. 1988, Milchunas & Lauenroth 1993; Jobbágy et al. 
2002; Yang et al. 2008). Sin embargo, en estos estudios no se han analizado las 
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interrelaciones de la precipitación con otros factores importantes que controlan la PPNA. 
Por ejemplo, el pastoreo, otras variables climáticas (como la temperatura y la estacionalidad 
de las precipitaciones) y atributos bióticos co-varian con la precipitación a lo largo de los 
gradientes ambientales y pueden confundir o llevar a interpretaciones erroneas cuando se 
analizan las relaciones en forma bivariada (por ej. ver Bai et al. 2007 y Ma et al. 2010). 
Esta tesis supone un importante avance en este sentido dado que mediante el análisis 
multivariado de gran número de sitios (más de 300), a lo largo de un amplio gradiente de 
condiciones ambientales, en uno de los ecosistemas áridos y semiáridos más extensos del 
mundo (la estepa patagónica) pudimos evaluar de qué manera la estrutura de la vegetación 
modula la respuesta del funcionamiento de los ecosistemas frente al clima. Hallamos que 
los atributos estructurales de la vegetación (riqueza de especies y cobertura de pastos y 
arbustos) explicaron una porción significativa e independiente de la variabilidad de 
atributos funcionales de los ecosistemas que fue de magnitud similar a la explicada por las 
variables climaticas (temperatura y cantidad y distribución de las precipitaciones) (Capítulo 
3). 
6.2 Respuesta de los ecosistemas frente a eventos de sequía 
Los ecosistemas áridos y semiáridos se caracterizan por la escasez y variabilidad de 
las precipitaciones, por lo que la ocurrencia de sequías es un fenomeno frecuente en estos 
ecosistemas (Noy-Meir, 1973) . En el capítulo 4 de esta tesis demostramos que la riqueza 
de especies vegetales y la cobertura de arbustos son atributos cruciales para amortiguar los 
efectos de la sequía sobre el funcionamiento de los ecosistemas.  De acuerdo a nuestros 
resultados el impacto de la sequía sobre la productividad de los ecosistemas es mayor 
cuanto mayor es la intensidad de la sequía y la temperatura. Este efecto negativo del clima 
es atenuado cuanto mayor es la riqueza de especies vegetales y la cobertura de arbustos. La 
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importancia de la riqueza de especies para amortiguar los efectos negativos de la sequía 
había sido demostrada anteriormente en estudios realizados bajo condiciones controladas en 
invernadero. (por ej. Tilman y Downing, 1994).  Esta tesis es el primer estudio, a escala 
regional y basado en un gran número de sitios, en demostrar esto en las condiciones de 
campo de los ecosistemas áridos y semiáridos. 
6.3. Efectos del pastoreo sobre la estructura y funcionamiento de los ecosistemas 
áridos y semiáridos 
El pastoreo del ganado doméstico es uno de los principales factores que controlan la 
estructura y funcionamiento de los ecosistemas áridos y semiáridos a nivel global (Asner et 
al. 2004). Hasta el presente se han realizado importantes avances en comprender los efectos 
del pastoreo sobre la estructura y funcionamiento de estos ecosistemas (por ej. Milchunas y 
Lauenroth 1993). Sin embargo no se han realizado estudios que evaluen la importancia 
relativa y los efectos directos e indirectos del pastoreo, el clima y la estructura de la 
vegetación sobre el funcionamiento de los ecosistemas áridos y semiáridos a escala 
regional. Esta tesis representa un avance en este sentido dado que en el capítulo 5 
evaluamos dichas interrelaciones. El principal hallazgo de este estudio fue que la aridez y la 
presión de pastoreo tienen un efecto convergente sobre la estructura y funcionamiento de 
los ecosistemas. La aridez y la presión de pastoreo mostraron un efecto negativo sobre la 
riqueza de especies y la cobertura de pastos palatables y esto, a su vez, tiene un impacto 
negativo sobre atributos funcionales de los ecosistemas. En mi opinión esta es la primera 
vez que se muestran datos, provenientes de una red de más de 200 sitios a escala regional, 
que apoyan la hipótesis que señala que la aridez y el pastoreo ejercen presiones de 
selección convergentes. De acuerdo a esta hipotesis, la aridez produce una selección de 
plantas con caracteres que además les ayudan a tolerar o evitar el pastoreo, y viceversa. 
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6.4. Efectos del cambio global sobre los ecosistemas áridos y semiáridos e implicancias 
para el manejo 
De acuerdo a los resultados de esta tesis se hipotetizan los cambios esperados en la 
estructura y funcionamiento de los ecosistemas áridos y semiáridos en relación a dos de los 
aspectos más importantes del cambio global: el cambio climático y la intensificación de la 
ganadería. De acuerdo a los cambios proyectados se brindan algunas normas generales de 
manejo del pastoreo que permitirían mitigar los impactos negativos. 
6.4.1. Cambio climático 
En lo que resta del presente siglo es esperable un cambio en el clima en respuesta a 
las emisiones de gases con efecto invernadero (IPCC, 2013). De acuerdo a las 
proyecciones, para finales del presente siglo las temperaturas medias se incrementarán entre 
3,2°C y 3,7°C en las zonas áridas y semiáridas. Aunque hay más incertidumbre sobre los 
cambios proyectados en las precipitaciones, que sugieren cambios del ± 25% en la 
precipitación media anual dependiendo de la región donde nos encontremos, se espera un 
incremento de los eventos extremos de precipitación (Easterling et al., 2000), mientras que 
la extensión, gravedad, duración y frecuencia de las sequías en los ecosistemas áridos 
tenderán a aumentar (Dai, 2013; Cook et al., 2015). Observaciones recientes indican que se 
está produciendo una disminución generalizada de la humedad del suelo en las zonas áridas 
a nivel global (Feng y Zhang, 2015). Es bastante probable que esta tendencia se acentúe en 
el futuro, ya que recientes modelos apuntan a que la humedad del suelo disminuirá un 15% 
para finales del siglo (Dai, 2013). Huang et al. (2016) predicen que el área ocupada por las 
zonas áridas se expandirá globalmente entre un 11% y un 23% hacia finales del presente 
siglo. 
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Los resultados de esta tesis sugieren que el incremento en las condiciones de aridez 
tendrán impactos en la estructura y funcionamiento de estos ecosistemas y en los servicios 
que ellos proveen a la humanidad. Los incrementos esperados en la temperatura y en las 
condiciones de aridez sugieren un incremento en la cobertura de arbustos y  una 
disminución en la cobertura total de pastos (Capítulo 3), dada por una disminución en la 
cobertura de pastos palatables (Capítulo 5). También es de esperar una disminución en la 
riqueza de especies (Capítulo 3). Además, es esperable que los cambios climáticos tengan 
efectos directos e indirectos (mediados por sus efectos en la estructura de la vegetación) 
sobre la funcionalidad de estos ecosistemas. De acuerdo a nuestros resultados, es probable 
que en los ecosistemas áridos y semiáridos disminuya la productividad primaria neta aérea 
(Capítulo 3) y la productividad forrajera (Capítulo 5), y que éstos sean menos eficientes en 
la conversión de precipitación en biomasa vegetal (Capítulo 3). También se verían 
afectados los procesos funcionales del suelo, como el reciclaje de nutrientes, la infiltración 
y la estabilidad frente a los procesos erosivos (Capítulo 5). El incremento de la temperatura 
y de la severidad de las sequías también tendría un efecto negativo sobre la productividad 
primaria de estos ecosistemas (Capítulo 4).  
6.4.2. Intensificación de la ganadería 
El uso más frecuente de los ecosistemas áridos es la ganadería extensiva (Asner et 
al. 2004). El incremento de la demanda global de alimentos ha llevado a mover las 
fronteras agrícolas hacia zonas marginales y consecuentemente se han trasladado muchas 
de las empresas ganaderas hacia zonas áridas y semiáridas del mundo (Thornton 2010). 
Esta intensificación de la ganadería podría implicar un incremento en la intensidad de 
pastoreo de estos ecosistemas o cambios en las especies en pastoreo. Los resultados de esta 
tesis sugieren que el sobrepastoreo potenciaría  los cambios estructurales y funcionales 
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inducidos por el cambio climático. Estos cambios harían, a futuro, que los ecosistemas 
áridos y semiáridos sean menos productivos y más sensibles frente a los procesos erosivos, 
lo cual tendría un impacto negativo en los servicios ambientales que ellos brindan, 
especialmente en la sustentabilidad de la actividad ganadera. El manejo del pastoreo 
debería permitir mantener e incrementar la cobertura de pastos (especialmente de las 
especies palatables) y la riqueza de especies, dado el rol que estos atributos tienen sobre la 
funcionalidad de los ecosistemas, lo cual contribuiría a mitigar los impactos negativos del 
cambio climático. 
6.5. Implicancias para el monitoreo de los ecosistemas áridos y semiáridos de la 
Patagonia 
Para luchar contra los problemas inducidos por los procesos de cambio global en las 
zonas áridas se requieren sistemas de monitoreo de los ecosistemas que permitan establecer 
las prioridades de gestión en estas áreas y evaluar los resultados de las acciones 
(Millennium Ecosystem Assessment, 2005). Muchos estudios han propuesto una gran 
variedad de indicadores para el monitoreo de las zonas áridas basados en la medición a 
campo de atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas, entre los que se incluyen: 
la cobertura total de la vegetación (Taylor, 1986; Maestre y Escudero, 2009), cambios en la 
composición de especies de la vegetación (Krogh et al., 2002; Li et al., 2006), la riqueza de 
especies (Landsberg y Crowley, 2004; Cox et al., 2006; Maestre et al., 2012), la 
productividad primaria neta aérea de la vegetación (McNaughton et al., 1989; Cox et al., 
2006), el patrón espacial de la vegetación (Kéfi et al., 2007) y la cobertura, tamaño y 
conectividad de los parches de suelo desnudo (Weltz et al., 1998; de Soyza et al., 1998; 
Cerda, 1999). También se han propuesto indicadores edáficos tales como el reciclaje, 
balance (Delgado-Baquerizo et al., 2013) y heterogeneidad espacial (Schlesinger et al., 
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1990) de nutrientes, contenido de carbono orgánico (Manley et al., 1995), compactación del 
suelo (Castellano y Valone, 2007) e indicadores de pérdida de suelo por erosión hídrica y 
eólica (Hudson, 1993; Parizek et al., 2002).  
Dada la complejidad, interacciones y retroalimentaciones de los procesos de 
desertificación (Turnbull et al., 2008; Ravi et al., 2010; D’Odorico et al., 2013) los cambios 
que ocurren en los ecosistemas son de tipo “multivariado”, por lo tanto los sistemas de 
monitoreo deben incluir varios indicadores que permitan captar tales cambios (Karr, 1992). 
Por ejemplo, Rowe et al. (2002) identificaron más de 60 indicadores relevantes para el 
monitoreo de los pastizales naturales en América del Norte. Es por ello que los sistemas de 
monitoreo desarrollados para las zonas áridas involucran la medición de varios de los 
indicadores edáficos y de la vegetación señalados anteriormente (National Research 
Council, 1994; Pyke et al., 2002; Tongway y Hindley, 2004; Herrick et al., 2005, Oliva et 
al., 2011). Esto, más que una ventaja supone un problema dado que incrementa la 
necesidad de tiempo y recursos humanos, materiales y económicos necesarios para instalar 
y evaluar periódicamente los sitios de monitoreo, lo que limita la implementación de 
programas de monitoreo a largo plazo a escala nacional o regional. Estas limitaciones son 
especialmente patentes en los países en desarrollo, que a su vez son los que poseen mayores 
proporciones de zonas áridas y en general son los más afectados por los procesos de 
desertificación y cambio global. Por estas razones, se han implementado muy pocos 
programas de monitoreo a largo plazo en las zonas áridas, que comprendan áreas extensas y 
que involucren la medición de un gran número de sitios permanentes. Ejemplos de estos 
son el programa WARMS en el oeste de Australia, que cuenta con más de 1000 sitios de 
monitoreo a largo plazo (Watson et al., 2007; Russell, 2007; Novelly et al., 2008) y el 
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programa MARAS en la región patagónica de Argentina que, hasta el presente, posee 350 
sitios de monitoreo (Oliva et al., 2011; Gaitán et al., 2013; Gaitán et al., 2014a,b). 
Además de los sistemas de monitoreo basados en el relevamiento de indicadores a 
campo, en los últimos años se han desarrollado metodologías para el monitoreo de las 
tierras basadas en el uso de índices de vegetación derivados de sensores remotos, como 
estimadores de atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas. Varios estudios han 
analizado la tendencia de los índices de vegetación derivados de diferentes sensores y en 
diferentes períodos de tiempo a escala nacional (Gaitán et al., 2015), regional (Tucker et 
al., 2001; Goetz et al., 2005; Baldi et al., 2008) y global (Nemani et al., 2003; Running et 
al., 2004; de Jong et al., 2011; Fensholt et al., 2012). La utilización de los sensores remotos 
tiene la ventaja de que permiten monitorear grandes áreas con un bajo costo y utilizando 
una aproximación común (Mildrexler et al., 2007), por lo que no es necesario definir 
protocolos de inter o extrapolación de observaciones puntuales (Paruelo, 2008). Así, el 
análisis de bases de datos de imágenes de satélite de largo plazo constituyen una 
herramienta para monitorear los cambios que ocurren en los ecosistemas (Alcaraz-Segura et 
al., 2008). Para la interpretación correcta de los cambios reflejados por los índices de 
vegetación, un paso clave es la calibración y validación de estos índices con datos in situ. 
En esta tesis se ha avanzado en este sentido, dado que ha permitido complementar los 
indicadores de campo de la red MARAS con índices derivados del sensor MODIS. En el 
capítulo 2 se mostró que el NDVI es, de los muchos índices de vegetación que han sido 
desarrollados, el que mejor se relaciona con atributos estructurales y funcionales de los 
ecosistemas áridos y semiáridos de la Patagonia. Este índice explicó entre un 30% y un 
40% de la variabilidad espacial de atributos estructurales (riqueza de especies y cobertura 
basal de la vegetación), entre un 35% y un 50% de la variabilidad espacial de los índices 
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LFA de infiltración y reciclaje de nutrientes y una fracción menor (15%) del índice de 
estabilidad. Los índices LFA de funcionamiento del suelo, basados en la evaluación visual 
de indicadores simples, han mostrado relaciones significativas con medidas cuantitativas de 
las funciones que intentan representar en múltiples ecosistemas de zonas áridas (Holm et 
al., 2002; Ata Rezaei et al., 2006, Derbel et al., 2009; Parker et al., 2009; Maestre y Puche, 
2009; Mayor y Bautista, 2012; Derak et al., 2015). Esto también fue hallado en Patagonia, 
donde estos índices mostraron una buena asociación con el contenido de carbono orgánico 
y de arena del suelo (Capítulo 5), determinantes clave para el funcionamiento de las zonas 
áridas (Manley, 1995; Lal, 2004; Mills et al., 2009; Maestre et al., 2012, Delgado-
Baquerizo et al., 2013). Nuestros resultados son consistentes con muchos estudios que han 
mostrado que el NDVI es el índice de vegetación más ampliamente utilizado dado que ha 
presentado relaciones significativas con atributos clave de la estructura y funcionalidad de 
los ecosistemas, como la cantidad de biomasa (Tucker et al., 1985), el índice de área foliar 
(Steltzer y Welker, 2006) y la productividad primaria neta aérea (Prince, 1991; Paruelo et 
al., 1997). 
Los modelos calibrados en el Capítulo 2 muestran que el índice NDVI es un buen 
estimador de la variabilidad espacial de la estructura y funcionamiento de los ecosistemas 
áridos y semiáridos de la Patagonia. Sin embargo, la validez de estos modelos aún no ha 
sido probada en el tiempo. Este es un aspecto a investigar a futuro, cuando que se cuente 
con una segunda evaluación de campo de los sitios MARAS. Una vez que se cuente con 
estos datos se podrá evaluar si, a través de los modelos calibrados, las variaciones en el 
tiempo del índice NDVI permiten estimar correctamente las variaciones en el tiempo de los 
atributos señalados. Si el ajuste es bueno se podrán “traducir” los cambios temporales de 
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los valores del NDVI en cambios temporales en atributos con un significado biológico y 
más fácilmente interpretables. En un estudio relacionado con esta tesis, analizamos la 
tendencia de la integral anual del NDVI en el período 2000-2014 para detectar áreas con 
tendencias significativas positivas y negativas y áreas sin tendencia, como un indicador de 
los cambios que ocurren en los ecosistemas. Además, para las áreas con tendencias 
significativas calculamos las tasas de cambio de este índice (Figura 6.1; Gaitán et al., 
2015). En el caso de que los modelos espaciales entre NDVI y los atributos estructurales y 
funcionales de los ecosistemas muestren un ajuste satisfactorio en el tiempo, se podría, por 
ejemplo, “traducir” el mapa de la tasa de cambio de NDVI en un mapa de la tasa de cambio 









Figura 6.1. Tendencia de la integral anual del NDVI (NDVI-I) (a) y tasa de aumento o disminución 
anual  de NDVI-I (%) (b) en el período 2000-2014 en la región patagónica (Tomado de Gaitán et 
al., 2015). 
 
Por otra parte, y continuando con el hipotético caso de que el NDVI permita estimar 
cambios temporales en la estructura y funcionamiento de los ecosistemas, surge la 
pregunta: ¿es posible monitorear los ecosistemas áridos de la Patagonia solo a través del 
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índice NDVI del sensor MODIS y, de esta manera, evitar los costos de los relevamientos de 
campo de los sitios del sistema MARAS?. Los resultados de esta tesis sugieren que el 
pastoreo por parte del ganado doméstico, que es el uso antrópico más extendido en la 
región, induce una disminución en la cobertura de pastos palatables y un incremento en la 
cobertura de pastos no palatables sin un cambio significativo en la cobertura total (Capítulo 
5). Estos cambios tienen un impacto negativo en la provisión de forraje para los animales y, 
por lo tanto, impactan negativamente en la productividad de los sistemas ganaderos, 
afectando la economía y calidad de vida de las personas que de ellos dependen. Dado que el 
NDVI está relacionado con la cobertura total de la vegetación y la productividad primaria 
neta aérea, sus variaciones podrían no reflejar adecuadamente los cambios a nivel de la 
composición de especies. Algunos sistemas desarrollados, basados en el análisis de la 
tendencia del NDVI como proxy para monitorear la degradación de las tierras a escala 
global (ej. Bai et al., 2008), han recibido la crítica de que los cambios en este índice no 
estarían asociados a los procesos de desertificación en algunos ecosistemas de las zonas 
áridas. Varios estudios han mostrado que el sobrepastoreo ha promovido un reemplazo de 
los pastos por arbustos (Eldridge et al., 2013); sin embargo, en algunos de estos 
ecosistemas, estos cambios no han implicado una disminución de la productividad primaria 
neta aérea (Huenneke et al., 2002) o incluso la han incrementado (Knapp et al., 2008). En 
estos casos, el análisis de la tendencia de NDVI podría inducir interpretaciones 
equivocadas. Por lo tanto, y retomando la pregunta planteada anteriormente, mi respuesta 
es que el análisis de los cambios en el NDVI por sí mismo no es suficiente para monitorear 
los ecosistemas áridos de la Patagonia. Dada la naturaleza “multivariante” de los cambios 
que ocurren en los ecosistemas, algunos de estos cambios (como el reemplazo de pastos 
palatables por pastos no palatables) podrían no ser adecuadamente capturados por el NDVI, 
  118 
lo cual  llevaría a interpretaciones erróneas. En mi opinión, el análisis de tendencia del 
índice NDVI se complementa y se potencia con la evaluación periódica y permanente de la 
red de sitios MARAS, dado que, al posibilitar un análisis global de la región, permitiría 
extrapolar algunos atributos medidos en las MARAS (como por ejemplo, la cobertura 
vegetal, la riqueza de especies y los índices LFA). Mientras que los cambios en estos 
atributos, observados en los sitios MARAS, ayudarían a una correcta interpretación del 
significado ecológico de las variaciones en el índice NDVI.  
6.6. Estudios a futuro 
A continuación se plantean algunos estudios, a realizar a futuro, que se derivan de 
los resultados de esta tesis. 
 
6.6.1. Estudios a escala subregional 
En el Capítulo 5 hallamos que en los ecosistemas áridos de la Patagonia el pastoreo 
no induce un incremento en la cobertura de arbustos a expensas de la cobertura de pastos. 
Este fenómeno ha sido señalado en muchos pastizales de zonas áridas del mundo como uno 
de los principales efectos del sobrepastoreo y que ha llevado a la desertificación de estas 
tierras (Buffington y Herbel, 1965; Schlesinger et al., 1990; Scholes y Archer, 1997; Van 
Auken, 2000; Eldridge et al., 2011; Peng et al., 2013). Otros estudios, realizados a escala 
local en la Patagonia, también han señalado que el fenómeno de arbustización no ocurre en 
esta región (Cipprioti y Aguiar, 2012). Sin embargo, en algunas subregiones se ha hallado 
un incremento en la cobertura de arbustos, por ejemplo en los pastizales subandinos (León 
y Aguiar, 1985; Bertiller, 1994) y en el Monte austral (Beeskow  et al., 1995; Bisigato y 
Bertiller, 1997). Por lo tanto se propone realizar a futuro estudios a nivel subregional, por 
ejemplo de acuerdo a las Áreas Ecológicas en que se ha subdivido a la Patagonia (INTA, 
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2005), que permitan detectar procesos particulares que afectan determinados tipos de 
ecosistemas y que pueden verse enmascarados en un análisis global de toda la región (ej. 
Oliva et al., 2016). 
 
6.6.2. Desacople de los efectos antrópicos y de la variabilidad climática sobre la 
tendencia del NDVI 
En el Capítulo 3 hallamos que las precipitaciones ejercen un control importante 
sobre la integral anual del índice NDVI (como proxy de productividad primaria neta aérea), 
mientras que en el Capítulo 4 observamos que la región ha sido afectada por un ciclo de 
sequía a partir del año 2007. Esto podría explicar la tendencia negativa del índice NDVI en 
el período 2000-2014, especialmente en el norte de la región (Figura 6.1). Por lo tanto, para 
una mejor interpretación de las causas que provocaron la tendencia negativa del NDVI se 
debería intentar aislar el efecto que las variaciones de las precipitaciones tienen sobre este 
índice. Para ello se propone realizar a futuro un estudio en el cual se establezca, a nivel de 
cada pixel de las imágenes satelitales, la relación precipitación-NDVI y luego se analice la 
tendencia temporal de los residuales de dicha relación. Algunos estudios previos han 
utilizado esta aproximación como una manera de separar los efectos del uso antrópico y de 
la variabilidad climática sobre la productividad primaria de los ecosistemas (Evans y 
Geerken, 2004; Herrmann et al., 2005; Wessels et al., 2007).  
 
 6.6.3. Proyección de los efectos del cambio climáticos sobre los ecosistemas áridos 
y semiáridos de la Patagonia 
De acuerdo a los Modelos Climáticos Globales (MCGs) los cambios esperados en el 
clima durante el presente siglo no afectarán homogéneamente a toda la región patagónica. 
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Para evaluar la variabilidad espacial de dichos cambios, utilizamos 17 MCGs presentados 
en el 5° Reporte del Panel Intergubernamental sobre Cambio Climático (IPPC5, 2013), en 2 
escenarios de emisiones de gases de efecto invernadero (RCP4.5 y RCP 8.5) para el período 
2061-2080. Estos modelos muestran incrementos de la temperatura media anual de 2-3°C 
en el sur de la región y de 4-5°C en el norte en el escenario RCP4.5. Mientras que en el 
escenario RCP8.5 los cambios serían más acentuados: 4-5°C en el sur y 6-7°C en el norte. 
En cuanto a la precipitación media anual en ambos escenarios se proyecta una disminución, 
excepto en los extremos norte y sur de la región donde se esperan incrementos de hasta un 
10%. En el centro y oeste de la región ocurrirían las disminuciones más acentuadas, que 
podrían llegar a 10-20% (Figura 6.2). Dado que el clima ha mostrado ejercer un control 
importante sobre los atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas, propongo, 
como investigación a futuro, desarrollar modelos que permitan estimar y cartografiar las 
variaciones a futuro en tales atributos en función de las proyecciones climáticas. Esto 
permitiría identificar las áreas donde podrían ocurrir los cambios más acentuados y, en 
función de ello, orientar y priorizar el desarrollo de políticas tendientes a la adaptación y 






























Figura 6.2. Cambios proyectados en la temperatura y precipitación media anual para el período 
2060-2080 en 2 escenarios de emisiones de gases de efecto invernadero (RCP4.5 y RCP 8.5) para la 
región patagónica. Elaboración propia en base al clima actual (1950-2000) tomado del modelo 
WorldClim (Hijmans et al., 2005; http://www.worldclim.org/current) y el promedio de las 
proyecciones realizadas por 17 modelos climáticos globales presentados en el 5° Reporte del Panel 
Intergubernamental sobre Cambio Climático (IPPC5, 2013), disponibles en: 
http://www.worldclim.org/cmip5. 
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6.7. Conclusiones generales 
1. El índice NDVI derivado del sensor MODIS, fue el índice de vegetación que mejor 
estima los atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas áridos y semiáridos 
de la Patagonia. 
2. El índice NDVI es una herramienta adecuada para la estimación de la variabilidad 
espacial de los atributos estructurales y funcionales de los ecosistemas áridos y 
semiáridos de la Patagonia a escala regional. 
3. Los índices LFA han mostrado su utilidad como indicadores de medición sencilla para 
estimar procesos complejos de funcionamiento del suelo. 
4. La estructura de la vegetación explica una porción significativa y única de la 
variabilidad de los atributos funcionales de los ecosistemas, que es tan importante como 
la explicada por el clima a escala regional. 
5. La ocurrencia de una sequía produce una disminución de la productividad primaria de 
los ecosistemas cuya magnitud es mayor cuanto mayor es la severidad de la sequía y la 
temperatura media del sitio. 
6. Una mayor riqueza de especies y de cobertura de arbustos atenúan los efectos de la 
sequía sobre la productividad primaria de los ecosistemas. 
7. La riqueza de especies y la cobertura de pastos (especialmente de las especies 
palatables) tienen un efecto positivo sobre atributos funcionales del ecosistema tales 
como la productividad primaria, la eficiencia de uso de las precipitaciones y los índices 
LFA de funcionamiento del suelo. 
8. El pastoreo induce una disminución de la riqueza de especies y de la cobertura de 
pastos palatables. 
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9. El pastoreo no produjo un incremento en la cobertura de arbustos. 
10. Los efectos del pastoreo sobre la estructura y funcionamiento de los ecosistemas áridos 
y semiáridos de la Patagonia tienden a converger con los efectos esperados que 
inducirían el incremento de las condiciones de aridez como consecuencia del cambio 
climático global. 
6.8. Recomendación final 
Para finalizar quiero dejar una opinión que me he formado durante el desarrollo de 
toda esta tesis y que quisiera dejar a modo de recomendación para los decisores de los 
organismos de Ciencia y Técnica y de los organismos encargados del desarrollo y 
aplicación de políticas ambientales en nuestro país: es sumamente necesario que la 
República Argentina cuente con un sistema de monitoreo de sus zonas áridas que ayude a 
tomar decisiones de manejo para frenar y revertir los efectos negativos del cambio 
climático y de la desertificación. El programa MARAS, complementado con el análisis de 
imágenes satelitales e información climática, ha comenzado a aportar, como se ha mostrado 
en esta tesis, y continuará aportando información valiosa para la gestión, con el objetivo de 
lograr un uso sustentable de los recursos naturales de la región patagónica. Además, 
potencia la capacidad negociadora del país ante las distintas convenciones y protocolos 
internacionales. Prueba de ello es que la Honorable Cámara de Diputados de la Nación ha 
declarado su beneplácito por el desarrollo del sistema MARAS (Resolución 5799-D-2013 
del 20/08/2013). Es por esto que la continuidad a largo plazo y la expansión de este sistema 
al resto de las zonas áridas de nuestro país no debería quedar sujeta a la existencia de 
proyectos de corta duración (generalmente 3 a 5 años) sino que debería transformase en un 
sistema permanente de monitoreo financiado mediante el presupuesto general de tales 
organismos. 
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Anexo 2.I.  
Ejemplos de algunos de los sitios muestreados, en los cuales se muestran que el área 
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Anexo 2.II.  
Media, desviación estándar, mínimo y máximo de los atributos de la vegetación, índices 
LFA e índices espectrales de vegetación (n = 194). NDVI: Índice de Vegetación de la 
Diferencia Normalizada. RVI: Índice Relación de la Vegetación. DVI: Índice Diferencial 
de la Vegetación. NDWI: Índice Diferencial Normalizado del Agua. SAVI: Índice de 
Vegetación Ajustado al Suelo. MSAVI2: Índice de Vegetación Ajustado al Suelo 
Modificado. ARVI: Índice de Vegetación Atmosféricamente Resistente. EVI: Índice de 








Cobertura basal de la
vegetación  (%)
31.1 18.4 4.5 98.5
Riqueza de especies perennes 13.2 5.5 2 36
Indice de Estabilidad  (%) 44.9 10.5 17.9 68.2
Indice de Infiltración  (%) 44.4 6.4 25.5 68.5
Indice de Reciclaje de
Nutrientes  (%)
29.0 8.0 11.1 59.2
NDVI 0.187 0.074 0.086 0.531
RVI 1.494 0.304 1.177 3.269
DVI 0.055 0.020 0.018 0.148
NDWI -0.027 0.066 -0.148 0.327
SAVI 0.103 0.039 0.042 0.278
MSAVI 0.087 0.034 0.033 0.246
ARVI -0.008 0.086 -0.119 0.392
EVI 0.095 0.037 0.039 0.263
EVI2 0.094 0.037 0.038 0.263
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Anexo 2.III.  
Relación entre los valores de NDVI del píxel en el que se encuentra el sitio de muestreo y 
los valores de NDVI de una matriz de 3 × 3 de píxeles centrada en la ubicación del sitio de 
muestreo. N = 65 sitios elegidos al azar. Relaciones muy similares se obtuvieron para los 
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Anexo 3.I. 
Para obtener los valores de precipitaciones mensuales usamos datos de 185 estaciones 
meteorológicas. Usando estos datos, obtuvimos los semivariogramas para cada mes desde 
junio de 2000 hasta diciembre de 2011 y ajustamos modelos esféricos en todos los casos. 
Obtuvimos mapas de precipitaciones mensuales para toda el área de estudio utilizando el 
método de interpolación Ordinary Kriging, y evaluamos las estimaciones obtenidas 
mediante validación cruzada (“cross-validation”) (Goovaerts 1997). Este procedimiento 
fue repetido 144 veces (12 meses  12 años). En todos los casos se halló una relación linear 
significativa entre los datos observados y predichos (p < 0,05); en promedio, los valores 
predichos explicaron el 64% ± 12.6% (media ± desvío estándar) de la variación hallada en 
los valores de precipitación medidos. La pendiente y el intercepto de la relación entre los 
valores predichos y medidos de precipitación fueron 0.99 ± 0.05 y 1.83 ± 4.30, 
respectivamente. A modo de ejemplo, a continuación se muestran el semivariograma 
experimental, el mapa de precipitación y el resultado de la validación cruzada para el mes 



























Anexo 3.I. Figura 1. Resultados de mayo de 2001: semivariograma experimental (modelo 
esférico) ajustado para datos de precipitación medidos en 185 estaciones meteorológicas (a), mapa 
de precipitación estimada del área de estudio (b) y relación entre los datos predichos y medidos de 
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Anexo 3.II. 
Períodos de precipitación acumulada considerados para explicar las variaciones 
interanuales de la integral anual del Índice de Vegetación de la Diferencia Normalizada 
(NDVI-I, barra gris). Cada barra negra representa la duración del período de precipitación 
analizada. Se indica el r
2 
medio y el número de sitios donde la relación entre la 
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Anexo 3.III. Correlogramas que muestran la autocorrelación espacial de los residuales de 
los modelos de ecuaciones estructurales para la productividad primaria neta aérea (ANPP, 
círculos llenos), la eficiencia de uso de las precipitaciones (PUE, círculos vacíos) y la 
respuesta marginal a las precipitaciones (PMR, cruces). Los modelos ajustados para los 
311 sitios se muestran en el panel izquierdo, y aquellos ajustados para 192 sitios separados 
por una distancia mayor a 40 km se muestran en el panel derecho. Las líneas de puntos 
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Anexo 3.IV.  
Modelos de ecuaciones estructurales para 192 sitios separados por una distancia mayor a 
40 km: (a) productividad primaria neta aérea (ANPP), (b) eficiencia de uso de las 
precipitaciones (PUE) y (c) respuesta marginal a las precipitaciones (PMR). Estadísticos de 
bondad de ajuste: 
2
: 0.026 (P: 0.87, df: 1), NFI (Normed Fit Index): 0.99 and RMSEA 
(Root Mean Square Error of Approximation Index) < 0.0001. El resto de la leyenda es 
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Índice de Severidad de Sequía en 11 estaciones de crecimiento (julio a junio del año 
















































































Modelo conceptual a priori que muestra las vías por las cuales la temperatura media anual 
(MAT), el índice de severidad de la sequía (DSI), la cobertura de arbustos (SC), la 
cobertura de pastos (GC) y la riqueza de especies (SR) pueden influir directa o 
indirectamente sobre los cambios en la funcionalidad del ecosistema (NDVI-I) inducidos 
por  una sequía. Flechas simples indican una hipotética relación causal de una variable 
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Anexo 5.I. 
Relación entre la integral anual del Índice de Vegetación de la Diferencia Normalizada (NDVI-I) en 
el pixel donde se realizó el muestreo de campo y NDVI-I media de un cuadrado de 5000 hectáreas 
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Anexo 5.II. 
 
Modelo conceptual a priori que muestra las vías por las cuales las variables climáticas y la presión 
de pastoreo pueden afectar directa o indirectamente (a través de su influencia en la estructura de la 
vegetación) a los atributos funcionales de los ecosistemas. Las flechas indican un hipotético efecto 
causal de una variable sobre otra. Los números sobre las flechas indican ejemplos de estudios de 
referencia utilizados como soporte de nuestras relaciones hipotéticas, los cuales pueden ser halladas 
debajo. MAT: temperatura media anual. MAP: precipitación media anual. GP: presión de pastoreo. 
SR: riqueza de especies. US: cobertura de arbustos no palatables. PS: cobertura de arbustos 
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